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VOORWOORD (G.T.M, van Eek)
De Westerschelde kent twee belangrijke problemen. Ten eerste de morfolo-
gische ontwikkeling van het estuarium, vooral veroorzaakt door de continue en
in de toekomst, door de voorgestelde verdieping, nog toenemende baggerac-
tiviteiten. Deze zijn nodig om de haven van Antwerpen toegankelijk te houden.
Ten tweede de belasting met allerlei industrieel en huishoudelijk afvalwater.
In 1987 besloot de Dienst Getijdewateren (DGW) van Rijkswaterstaat een
projekt (SAWES) te starten gericht op het tweede probleem. Het doel van het
projekt werd het maken van een (computer)model dat, gegeven de zijdelingse
belastingen (emissies) op het Schelde estuarium van Rupeloonde tot Vlie-
singen, de gehalten van een geselekteerd «antal verontreinigingen in water,
zwevend materiaal en de bodem berekent, alsmede van hieruit de concentraties
in enkele geselekteerde organismen.
Bet SAWES projekt kent vier deelprojektent TRANSPORT, CHEMIE, B10-ACCUMULATIE
en MODEL. De doelstelling van het deelprojekt CHEMIE is tweeledig. Ten eerste
het bepalen van de belastingen (emissiee) en de gehalten van de geselekteerde
verontreinigingen in de abiotisché1 compartimenten (water, zwevend materiaal
en bodem). Ten tweede het formuleren van de processen en het vaststellen van
de daarbij behorende procesconstanten die de paden en lotgevallen van de
geeelekteerde stoffen in het Schelde estuarium bepalen.
Als verontreinigende stoffen werden BZV en nutriënten, zware metalen en
enkele organische microverontreinigingen (OMIVE's) geselekteerd.
Het werk aan de OMIVE's binnen het deelprojekt CHEMIE is uitgevoerd in
samenwerking met en in opdracht van de DGW door de vakgroep Chemische Geolo-
gie van het Instituut voor Aardwetenschappen van de Rijksuniversiteit Utrecht
Vanaf medio 1986 is het onderzoek uitgevoerd door drs. R. van Zoest, eerst in
Middelburg als erkend gewetensbezwaarde en vervolgens in dienst van de
Rijksuniversiteit Utrecht bij de DGW vestigingen te Groningen en 's-Gravenha-
ge. In deze tijd zijn door hem in samenwerking met anderen de volgende 14
artikelen, nota's en notities geschreven*
1. Van Zoest, R., 1986. The Chemistry of the Scheldt estuary with
emphasis on the behaviour of organic micropollutants.
Nota GWAO-86.111 DGW, Middelburg, pp.61.
2. Van Zoest, R. and G.T.M, van Eek, 1986. The behaviour of PCBs in the
Scheldt estuary, Netherlands Institute of Sea Research Publication
Series 13: 17-19.
3. Van Zoest, R, and G.T.M, van Eek, 1987. Behaviour of polychlorinated
biphenyls in the Scheldt estuary. Memo DGW, Middelburg, 29p.
4. Van Zoest, R., 1987. PAR (en lindaan) meting in de Schelde in
voorjaar 1986. Memo DGW, Groningen, 8p.
5. Van Zoest, R., 1987. Het geochemisch gedrag van PAKs in het
aquatisch milieu. Memo, DGW, Groningen, 28p.
6. Van Zoest, R., 1988. OMIVE modellering in het Schelde estuarium.
Notitie GWAO-88.2212 DGW, Groningen.
7. Van Zoest, R., 1988. OMIVE-invoerfiles voor DELWAQ/IMPAQT, deel 1.








8. Van Zoest, R.f 1988, Toepassing van SOM-2 op het Schelde estuarium. ^
Notitie GWAO-88.2237 DGW, Groningen. I
9. Van Zoeet, R., 1988. OMIVE-lnvoerflles voor DELWAQ-IMPAQT, deel 2: "
stofeigenschappen en procesparameters.
Notitie GWA0-88.2245 DGW, Groningen. •
10. Van Zoest, R. and R.W.P.M. Laane, 1990. Behaviour of dlssolved organic W
carbon and nltrogen In the Scheldt estuary. Netherlands Journal of Sea
Research (In press). m
11. Van Zoeet, R. and G.T.M, van Eek, 1990a. Behaviour of particulate •
polychlorinated biphenyls and polycyclic aromatic hydrocarbons In the
Scheldt estuary. Netherlands Journal of Sea Research (In press).
12. Van Zoeet, R. and G.T.M, van Eek, 1990b. Occurrence and •
behaviour of several groups of organic micropollutants in the ™
Scheldt estuary. The Science of the Total Environment (in press).
13. Van Zoest, R. and G.T.M, van Eek, 1990c. Historical input and behaviour fl
of hexachlorobenzene, polychlorinated biphenyls and polycyclic aromatic JR
hydrocarbons in two dated sediment cores from the Scheldt estuary.
Submitted to Marine Chemietry. ^
14. Van Zoest, R., 1989. De modellering van geselekteerde organische M
microverontreinigingen in het Schelde estuarium. Haalbaarheidsstudie. *
Memo DGW, 's-Gravenhage, 49p.
Van bovenstaande lijst zijn In het hier voor u liggende eindverslag de W
nummers 5, 10, 11, 12, 13 en 14 in chronologische volgorde opgenomen. De
andere nummers vormen samen de Appendix van de nota. Ze zijn in de nota niet M
opgenomen omdat ze of niet meer actueel zijn (3,4), of al een voldoende M
verspreiding hebben gehad (1,2) of in andere nummers al geheel of gedeel-
telijk zijn opgenomen (6,7,8,9). De nummers 10 t/m 13 zullen ter zijner tijd
 m
ook als afzonderlijke artikelen verschijnen. 9
Nummer 5, nu hoofdstuk II, betreft een literatuur onderzoek naar het gedrag
van PAKs in het aquatisch milieu. Nummer 10, nu hoofdstuk I, beschrijft het Ê
gedrag van DOC en DON in het Schelde estuarium. Eet hoofdstuk staat enigszins V
los van de andere hoofdstukken. Bet gedrag van DOC en DON Is achter onder-
zocht omdat de adsorptie van OMIVE aan DOC een belangrijk proces is. Nummer M
11, nu hoofdstuk III, beschrijft het gedrag van particulaire PCBs en PAKs in •
het Schelde estuarium. Nummer 12, nu hoofdstuk IV, beschrijft voorkomen en
gedrag van een aantal andere OMIVE's dan PAKs en FCBs in het Schelde estuari-
um. Het onderzoek verd uitgevoerd om na te gaan of er nog andere OMIVE's dan M
PAKs en FCBs in hoge concentratie in de Schelde aanwezig varen. Nummer 13, nu w
hoofdstuk V, beschrijft het gedrag en de historische belasting van de Wester-
schelde met HCB, PAKs en PCBs vanuit gedateerde cores uit twee eehorgebieden f|
in het oosten van de Westerschelde, vaar een groot deel van het verontreinig- %
de sediment uit België sedimenteert. Nummer 14, nu hoofdstuk VI, tenslotte
beschrijft de modellering van PAKs en PCBs in het Schelde estuarium net het
 m
model DELWAQAIMPAQT. De oorspronkelijke meetgegevens zijn telkens als bijlage •
aan elk hoofdstuk toegevoegd. •
Vragen betreffende het rapport kunt u stellen aan de projektleider van SAWES JÊ
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In opdracht van en in samenwerking met DGW is vanaf 1986 door de vakgroep
Chemische Geologie van de RUU onderzoek uitgevoerd naar gehalten» gedrag en
modellering van organische microverontreinigingen in water en bodem van het
Schelde estuarium. Het onderzoek heeft plaatsgevonden in het kader van het
projekt SAWES. Er zijn vier deelstudies uitgevoerd.
Uit de studie naar de gehalten en gedrag van, aan zvevend stof gebonden, PCBs
en PAKs kan geconcludeerd worden dat van alle rivieren die in de Noordzee
uitmonden, de rivier de Schelde de hoogste gehalten heeft. Naar schatting
worden anno 1988 per jaar 160 kg PCBs en 12000 kg PAKs naar het Schelde
estuarium getransporteerd. Ongeveer 10Z hiervan stroomt vanaf Vllsslngen
richting Koordzee. De rest blijft achter in de bodem van de Westerschelde.
Deze transporten zijn berekend met behulp van slibtransport-schattingen.
Naar Vlissingen nemen de minder gechloreerde PCBs relatief toe.
De gemeten partlculaire PCBs en PAKs gehalten in het estuarium kunnen goed
verklaard worden uit de menging van rivierslib met hoge en zeeslib met lage
gehalten. Van de bij Rupelmonde binnenstromende PAKs worden enkele (fenan-
threen, anthraceen en fluorantheen) al gedeeltelijk in België door bacteriën
afgebroken.
Uit de studie naar de gehalten en milieuchemlsch gedrag van andere groepen
organische microverontreinigingen als chloorhenzenen, chloornitrobenzenen,
vluchtige ehloorkoolwaterstoffen en pesticiden kan geconcludeerd worden dat
in het oostelijk deel van het Westerschelde-estuarium naast deze stoffen nog
een groot aantal andere organische microverontreinigingen aanwezig Is. De
rivier de Schelde is de belangrijkste bron van de onderzochte stoffen, niet
de enige echter. In Nederland en België vinden ook nog lozingen plaats op het
estuarium, dat zich uitstrekt tot aan de Rupelmonding, stroomopwaarts van
Antwerpen. Veel van de stoffen bereiken de Noordzee niet of nauwelijks door
processen als verdamping en afbraak in de Westerschelde. In de zomer verlopen
deze processen sneller dan in de winter. Van een aantal stoffen als de groep
cholinesteraseremmers, hexachloorbenzeen, lindaan en 1,1,1-trichloorethaan
zijn de concentraties in de rivier de Schelde doorlopend zo hoog dat effecten
op zoetwaterorganismen waarschijnlijk zijn.
Uit de studie naar het gedrag van HCB, PCBs en PAKs In gedateerde sediment-
kernen uit twee echorgebieden kan geconcludeerd worden dat de huidige sedi-
mentatie van PCBs en PAKs daar driemaal lager is dan de maximale sedimentatie
in de zestiger jaren. Door de grote grondwaterstromingen in schorgebieden
blijven de PCBs niet voor 100X aan het slib gebonden, maar wordt «en (klein)
deel langzamerhand naar het grondwater getransporteerd. De neer oplosbare
PCBs worden daarbij meer getransporteerd dan de minder oplosbare. De PAKs
worden niet getransporteerd met uitzondering van fenanthreen. In de Schelde
is de belangrijkste bron van PAKs de verbranding van steenkool.
Uit de studie naar de haalbaarheid van de modellering van PCBs, PAKs en
lindaan in het Schelde estuarium kan worden geconcludeerd dat PCB-52, PCB-
153, fluorantheen, benzo(a)pyreen en lindaan in principe te modelleren zijn*




bekend. Er zijn voor de periode 1980-1986 echter onvoldoende meetgegeven* om
tot een goede toetsing van de modellen te konen. Haar verwachting «al dit
beter gaan voor 1987-1988.
Tenslotte is ook nog het gedrag van opgelost organisch koolstof en stikstof
(DOC en DON) in het Schelde estuarium bestudeerd. Deze studie staat groten-
deels los van de vier andere deelstudies. Pit de studie kan geconcludeerd
vorden dat het gedrag van DOC conservatief is. Het bijzondere gedrag van DOH
bij lage zoutgehalten zou verklaard kunnen vorden met de adsorptie van DON
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1.2. Material and tnethods 12






















The 14 cruises performed betveen 1986 and 1989 revealed that the behaviour of W
dissolved organic carbon (DOC) in the Scheldt estuary is conservative. This ™
indicatee that no DOC ie decomposed in the eetuary» not even in the anoxic
zone at low salinity. The riverlne eoncentration of DOC is fairly constant, •
about 6.6 ± 0.5 mg C.dnT* and independent of the season and water diecharge. f|
In the outer part of the estuary there was found to be an increase in DOC,
from 0.8 in winter to 2.4 mg C.dffi"3 in sutujner. —
Total dissolved nitrogen behaved conservatively during four cruises in 1987
and 1989. However, the individual diseolved nitrogen species, such as ainmoni-
um, nitrate, nitrite and dissolved organic nitrogen (DON) did not behave B
conservatively. No denitrification was found, but nitrification played atv m
important part in converting atmnonium into nitrate and nitrite. The eoncen-
tration of DON increased at salinities between 2 and 5. However, this inerea- m
se in DON was not reflected in an increase in DOC. To explain this, it is •
suggested that ammonium is adsorbed on dissolved organic matter (DOM). This
is reflected in a decrease in the C:N ratio of the DOM from 14-29 in the




































Dissolved organle matter (DOM) plays an important part in the biogeoche-
mistry of the ocean (Mopper & Degens, 1979} Degens & Ittekkot, 1983). The
contribution of riverine DOM to the oceanic DOM ha» been estimated at 502
(Mantoura & Woodward, 1983). DOM in an ocean originates from different
sourees; rivers» sediments, algae, organisms and the atmosphere (Laane,
1982).
In estuaries, DOM is subjected to all kinds of physico-chetnical processes
(e.g. ad-desorption, photochemieal oxidation, flocculation) and biological
processes (e.g. production and decomposition) (Duoe & Duursma, 1977; Mopper &
Degens, 1979). The effects of these processes on the concentration and
behaviour of DOM in estuaries and on the ultimate fate of DOM in the oceans
is not veil understood. The net result of all these processes in estuaries is
known; it is the conservative behaviour of dissolved organic carbon (DOC)
(e.g. Moore e£ al« » 1979; Laane, 1980} Eisma Ê£ êX* 1982; Mantoura & Wood-
ward, 1983: Sharp §1 fil» 1984); despite the fact that the residence time of
the water in these estuaries differs enormously; from 1 month in the Eros-
Dollart (Laane, 1980) to 2 years in the Severn estuary (Mantoura & Woodward,
1983). Another explanation is that the production and decompoeition of DOC
are in equilibrium. However, this ie not very likely to occur during all
seasons (Laane,1980). The conservative behaviour of dissolved organic matter
together with the rather long residence time implies that little or no DOC is
decomposed during estuarine processes (maximum 6Z; Mantoura & Woodward,
1983).
Several laboratory experiments have demonstrated the "removal" of riverine
DOC by flocculation (e.g. Sholkovitz, 1976). In reality, in the area where
the river water mixes with the estuarine water, euch flocculation has not
been observed (Eisma e_t a_l., 1983).
Laane (1982) and Cadée (1982) calculated that 16 to 32Z of the annual primary
production in the Wadden Sea end6 up in the DOC-pool. The conversion process
of POC to DOC is, however, slow compared to the flushing time of the estuary,
so the estuarine behaviour of DOC can still be described as being in linear
relation to salinity.
Van Es & Laane (1982) showed that only a minor part of DOC in the Ems-Dollart
estuary was decomposed during incubation experiments of 3 weeks. During the
discharge of waste water from potato-flour factories into the Dollart, 50% of
DOC was decompoeed within a few daye (Laane & Ittekkot, 1983).
Van Es & Laane (1982) and Laane & Ittekkot (1983) showed that the decomposi-
tion of organic matter could be followed more easily by tneasuring the decrea-
se in organic nitrogen rather than that of organic carbon. This is because
most of the organic nitrogen is labile compared to organic carbon (Es &
Laane, 1982; Laane & Ittekkot, 1983).
Little is known about the behaviour of DOM in the Scheldt estuary. Large
amounts of untreated sewage are transported by the river to the estuary. This









the organic carbon, particulate (POC) and/or dissolved (DOC) Is decoinposed •
is not known. The behaviour of the inorganic nitrogen species (annnonium,
nitrate and nitrite) has been studied in detail In the Scheldt eetuary (e.g. M
Billen e£ &!• t 1985). Denitrification and nitrification occur in the river |
Scheldt during anaerobic conditions at low salinity (e.g. Billen &%. ej.,1985).
In this paper the behaviour of DOC and DON in the Scheldt estuary is discus- —
eed in relation to the concentration of oxygen. •
ACKNOWLEDGEMENTS •
We should like to thank Prof. Dr. C.H. van der Weijden, Dr W. Helder and Dr. |
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1.2. Materials and methods I
The average river discharge of the Scheldt river (Fig.1) ie 105 m3.s"1, The
estuary is well-tnixed and the reeidence time of the vater is 2-3 tnonths
(Vollast, 1982). •
The estuary was sampled 14 times between Hoboken and Vliesingen (Fig.1)
during a period of 3 years (February 1986-January 1989). At each cruise, 9-12 M
vater samples at ealinity intervals of ca. 2-32., vere taken frotn a depth of J§
3 meters and iroraediately filtered on board (precombusted Whatman GF/C).
Salinity, pH, temperature and dissolved oxygen vere continuously recorded. «
Filtered samples vere kept in glass bottles and etored in the dark in a *
refrigerator (4°C). Analyses vere done within tvo days of sampling.
DOC was analyzed by UV-destruction and subsequent inverse colorimetric •
deterrolnation of the CO2 with phenolphtalein (Scheurs, 1978). DON vas deter-
mined by calculating the difference between the concentration of total •
dissolved nitrogen (TDK) and the dissolved inorganic nitrogen (DIN) species j^
aromonium, nitrate and nitrite (Strickland & Parsons, 1972). Analytical
accuracy was 0.1 mg C.dnT^ for DOC, 0.05 mg N.dm"*3 for DON, and 0.05 mg _
N.dm"3 for the inorganic nitrogen species. The analyses of TDN and the •
different DIN species were only perforraed four times; in July, August and *
October 1987 and in January 1989.
I
I
The riverine concentration of DOC is fairly constant during all cruises:
 m
6.59 ± 0.52 mg C. dra"3. No relation could be established betveen the concen- •
tration of DOC in the eetuary and the freshvater discharge, varying froro 75- •
295 m^.s'l during the various cruises. The variability of the concentration
of DOC in the marine part of the estuary vas calculated froro the regreesion •
lines at salinity 30 and ranged fron 0.8 mg C,dra"* in winter to 2.4 mg C. •
dm"3 in sutnmer. Figure 2 also shows the range in the concentration of oxygen
in the Scheldt estuary observed during the various cruises. The upper estua-
ry, at low salinity, is anoxic in sutnmer, vhereas in the same area the
}..3. Results
The relation betveen the concentration of DOC and salinity for all cruises is
shown in Figure 2. The relation can be represented by a etraight line.























I The increase in DOC at high ealinity, frotn 0.8 mg C.dm"3 in winter to 2.4 mgC.dro"3 in sutnroer, is probably a result of autolyeis and degradation of
phytoplankton (Duursma, 1963; Laane, 1982; Cadée, 1982).
I The conservative behavlour of TDN in the estuary (Figs 3a and b) neans that
* most of the denitrification had already taken place in the river
Scheldt. Nitrification is found in the upper part of the estuary: anmonlum is
jÊ converted into nitrate and sonte nitrite (Fige 3a and b). The decrease in the
I
concentration of dissolved oxygen reaches 3 mg 02*dts~^  in winter. Supersatu-
ration, due to phytoplankton blooms, is found at higher salinities in spring
and sutnroer.
As an example, the concentration of TDN together with DON and the inorganic
nitrogen species are plotted against sallnity in the Scheldt estuary in
summer (August 1987) and in winter (January 1989) (Figs 3a and b). During all
cruises the behaviour of TDN was found to be conservative. Bowever, the
individual DIN species and DON did not behave conservatively. Nitrate,
nitrite and dissolved organic nitrogen increased while ammoniuro decreased
(Figs 3a and b).
DON concentration increase very f ast in the estuary, when the oxygen concen-
tration increases from 0 to 1 mg dm"3. Maximum DON concentrations are reached
at 2 mg O2 dm"3, whereas» the decrease in DON (especially in August 1987)
cannot be explained simply by dllution with sea water.
The ratio of DOC to DON (by weigh)t is given for 3 locations in the Scheldt
estuary in table 2. Bighest values (14-29) «ere always found at Hoboken. A
gradual decrease in the CsN ratio, from 17 at Hoboken to 8 at Vliesingen was
found in January 1989. During the other 3 cruises, lowest CiN values were
found in the area with maximum concentration of DON.
l.A. Discussion
The conservative behaviour of DOC in the Scheldt estuary (Table 1) is in
agreement with observations in other estuaries (e.g. Beaulieu estuary (Moore
e£ aJL., 1979); Ems-Dollart estuary, (Laane, 1980); Severn estuary (Mantoura &
Woodward, 1983); Delaware estuary Sharp £t ai., 1984). The conservative
behaviour of DOC in the low salinity range in the Scheldt estuary is remarka-
ble. Thie area has a relatively low concentration of oxygen or is anoxic
(Fig.2). Thie means that the low concentration of oxygen is caused by the
deoomposltion of riverine particulate organic carbon (POC) and nitrification
and not by the decomposition of DOC.
Deviations from linearity are found during individual cruises (Fig.2),
especially at low salinity. For example, the three DOC concentrations higher
than 8 mgC dm'3 belong to the same cruise in March 1987. The pattern found
resembles the model of Loder & Reichard (1981). These authors showed that the
deviations in the low salinity range Are caused by temporal variations in the
river concentration. In the Scheldt estuary, the variability of the riverine
DOC concentration has a period much «horter than the water residence time in









concentration of DON in August 1987 (Fig. 3a) may be explained by the minera-
lization of DON into nitrate, because an increase in the concentration of «
nitrate is found (Fig.3a). •
A sharp decrease in the concentTation of amraoniura is found between salinlty 0
and 10 during all cruises, (e.g. Fig. 3a and b). However, only 502 of the Jft
ammoniun had been converted into nitrate and nitrite in August 1987. The m
retnaining aramonium was found as an increase in the concentration of DON,
This increase in DON raust be associated with an increase in DOC of about 10 m
mg C.dnT , because organic nitrogen compounds (such as urea and amlno acids I
vhich have been found in estuarlne waters; Sharp, 1983) always contaln carbon
(ealculated with a CtN ratio of 6; Duursma, 1960). This increase in DOC in _
the upper part of the estuary was not observed; the conservative behaviour of M
DOC was observed (Table 1). Two explanations are possible. Firstly, in the ™
anoxic environment in the upper part of the estuary, the intermediate pro-
ducts of denitrification and nitrification, euch as nitric oxide, nitrous M
oxide and hydroxylamine may have been formed. These compounds could be JU
probably described, due to the analytlcal methods applied, as DON. Secondly,
the amrnonium is adsorbed onto DOM. In this vay the concentration of DON «
increases but leaves the concentration of DOC unchanged. •
Concentrations of the intermediate products have been described, but their
concentrations together never reached 2 mg N.dm"^ (Fenchel & Blackburn, I
1979 { Kaplan, 1983; Nixon & Pilson, 1983). Most of these compounds are V
volatile and will probably escape during Kjeldahl destruction. So, the second
explanation is left over. M
Adsorption of ammonium on organic matter has been described In many cases,
especially in soil science (Stevenson, 1982). Especially at high pH <>7), 20- —
35% of the nitrogen in soils is contained in ammonium which is adsorbed I
mainly on humlc and fulvic acids (Stevenson, 1982). The determination of ™
exchangeable and fixed ammonium In eoile is done by acid hydrolysie (Ste-
venson, 1982). The ammonium determination in va ter from the Scheldt estuary I
is done under strong alkaline conditions (Merks, 1975). So, it is poesible m
that the adsorbed ammonium is not detected as ammonium but as DON.
Another fact vhlch supports the adsorption hypothesis Is that the presence of f
dlssolved humic and fulvic acids in the Scheldt estuary has been established
directly by isolation of these compounds (Kramer, 1984) and indlrectly by
 m
studying their fluorescence (Kramer» 1984} Laane & Kramer, 1990). The poeei- I
ble adsorption of ammonium on DOC is also reflected in a decrease in the CtN ™
ratio from 14-29 in the river to 3-11 in the area with the highest concentra-
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TABLE 1: Regression equations for the relation betveen dissolved organic
carbon (DOC, mg C.din"3) and sallnlty (S) in the Scheldt estuary for all
cruises. ( DOC - b(S) + a).










































































































TABLE 2: Ratio between dissolved organic carbon and dissolved organic nitro-
gen (DON) (by weight) in the Scheldt estuary at Hoboken, at the DON maximum
and at Vlissingen during 4 different cruises.
























































Flgare 2t Kelation between the concentration of dissolved organic carbon
(DOC, mg C.dm"3) and aalinlty (S) for all crulaea In the Scheldt estuary in
1987-1989: D0O0.16<S)+<6.59±0.52), r2-0.88, n-156. The shaded area repre-
aenta the ranges of diaaolved oxygen concentration (Z saturation) encountered
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Figura 3« Tha concantration» of diaaolvad altrogan apaelaa (ng R.dm"s) m» *
function c£ tha aalintty In tha Schaldt attuary In Aujuat 1967(»> and in
January 1989(b).


























Bijlage: Analyseresultaten DOC en DON voor 14 monstertochten tussen februari
1986 (11-86) en januari 1989 (1-89). Tevens ie de saliniteit vermeld.
FILE: DOC.WK1
DOC EN DON CONCENTRATIES IN MG/L
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VAN PAKs IN BET AOPATIS(
Vele fysische, chemische en biologische processen beïnvloeden de verdeling
van organische microverontreinigingen (OMIVE) over de diverse compartimenten
in het aquatisch milieu (opgelost, particulair en organisme). De verdeling
over de compartimenten is afhankelijk van de eigenschappen van de stof en de
chemische samenstelling van het compartiment.
De processen die voor PAK6 van belang zijn en in dit hoofdstuk aan de orde
komen, zijn: sorptie, verdamping, fotochemische omzetting, biodegradatie en
sedimentatie. Kwalitatieve en kwantitatieve kennis van deze processen is nood-
zakelijk om 'paden en lotgevallen" van organische microverontreinigingen in
het aquatisch milieu te kunnen begrijpen en te voorspellen met behulp van
modellen.
Alvorens nader in te gaan op de Invloed van de verschillende processen op
het geochemisch gedrag van de PAKs, zullen enkele fysisch-chemische eigen-
schappen van deze groep verbindingen besproken worden.
g^ltWateroplosbaarheid en octanol-vater verdelintscoëfficiënt.
Wateroplosbaarheid.
Polycyclische aromatische koolwaterstoffen zijn in het algemeen slecht
oplosbaar in water. Deze stoffen hebben een zwakke interaktie met de waterdi-
polen, zodat ze als het ware uit de waterfase 'geduwd* worden (hydrofobici-
teit, lipofiliteit). Dit heeft tot gevolg dat «e veelal geadsorbeerd aan w e -
vend slib en sediment voorkomen, en goed worden opgenomen door aquatische
organismen.
In bijlage I worden wateroplosbaarheden (S) van verscheidene PAKs opgesomd.
De wateroplosbaarheid neemt af met toenemend molekuulgewicht (M) binnen een
homologe reeks (zie Figuur 1).
Eganhouse t Calder (1976) hebben gevonden dat de oplosbaarheid van PAKs
afhankelijk is van het moleculair volume. De oplosbaarheden van een aantal
alkylnaftalenen zijn een funktie van de substituent-grootte én -positie. 21j
vonden eveneens d&t de oplosbaarheid afneemt (met enkele tientallen procenten)
bij toevoeging van een verwante koolwaterstof ("co-solute"). Zij suggereerden
dat solute-solute interaktie en/of vorming van solid-solutions hiervan de
oorzaak vormden.
Rossi t Thomas (1961) en Eganhouse t Calder (1976) bestudeerden het effect
van het zoutgehalte op de wateroplosbaarheid. De oplosbaarheid van de onder-





















Figuur 2s De wateroplosba&rneid van fenanthreen als funktie van de molaire •
zoutconcentratie van de oplossing, in binaire en kwarteire systemen —
(25°C). Binair systeem» fenanthreen/water. Kwartair systeem! nafta- |
































systemen). De relatie tussen het zoutgehalte en de oplosbaarheid wordt be-
schreven met de Setchenow-vergelijking (geldig tot zoutconcentraties van cirka
1-2 M)s
log (Sj°/Sj:) • Kfi.C8 - (1)
Hierin zijn Sj.0 en Sj_ respektievelijk de oplosbaarheden van komponent i in
gedestilleerd water en in zoutwater; K8 is een empirische parameter (de Set-
chenow constante, zie Tabel 1) en C8 is de molaire zoutconcentratie. Vanneer
Ks bekend is, kan het zouteffect bij toenemende ionsterkte worden voorspeld.
In Figuur 2 wordt dit zouteffect voor fenanthreen geïllustreerd.













aUit: Harris et al.(198A).
Vhitehouse (1985a) heeft gevonden dat de Setchenow-constante onafhankelijk
is van de temperatuur (0-25°C). Bij vond een relatie van K8 met een karak-
teristieke stofeigenechapt de moleculaire oppervlakte van de beschouwde kom-
ponent en:
Ks - A.Aobs. t2)»
waarin A de molekulaire oppervlakte van de koolwaterstof voorstelt (SP) en
^ ob s, een constante. De waarde van deze constante werd voor vier PAKs (anthra-
ceen, 2-methylanthraceen, 2-ethylanthraceen en fenanthreen, bij verschillende
temperaturen) bepaald op 1.41 1O"3 (L.mol"1.^"2).
Twee andere PAKs vertoonden een afwijkend gedrag. De wateroplosbaarheid van
benzo(a)pyreen vertoonde nauwelijks afhankelijkheid van de ealiniteit, terwijl
hetzelfde gold voor benz(a)anthraceen bij saliniteiten hoger dan 8°/00. Een
sluitende verklaring kon niet worden gegeven.
Whitehouse (1985b) heeft de invloed van opgelost organisch materiaal (DOM)
op de wateroplosbaarheid van zes PAKs (zie boven) onderzocht. De oplosbaarheid
werd groter in de aanwezigheid van DOM. De PAK-DOM interaktie was sterker bij





























« Uit Dzombak 6 Luthy (1964), naar Nys & Rekker <1974>.
I
restrische oorsprong. Uit ultrafiltratieexperimenten bleek dat de PAK-DOM
interaktie voornamelijk plaatevond met DOM net een hoog molekuulgewicht
(M>500).
Octanol-vater vefdelingscoëfficiBat,
De definitie van de octanol-water verdelingscoëfficiënt (Kow) luidti de
ratio van de evenwichtsconcentratie c van de opgeloste stof in een twee-fasen
systeem met twee niet-mengbare fasem n-octanol en vater.
K o w » c o c t a n o]_ / c w a t e r (3)
K o w is druk- en temperatuurafhankelijk en wordt gewoonlijk als een logaritme
weergegeven.
In bijlage X worden K O w waarden uit de literatuur vermeld. Log K o w neemt
lineair af als funktie van de molekuulstruktuur binnen een homologe reeks. De
(additieve) logaritme van een funktionele groep of molekuulfragment (TTX) kan
berekend wordens
TTX - log Kx - log KH (4), |
waarin Kx en Ky respektievelijk de verdelingscoëfficiënten van het derivaat en
van het ongesubstitueerde molekuul voorstellen. Kys & Rekker (1974) hebben met •






































In het algemeen geldt dat een hogere Kow samengaat met een lagere waterop-
losbaarheid. In literatuur is veelvuldig getracht dit verband tot uitdrukking
te brengen. Verschueren (1983) kombineert vele literatuurgegevens en con-
strueert de volgende lijn (waarin S is uitgedrukt in mg.L"1)»
log Kow - 4.5 - 0.75 log S (5)
Een grote groep stoffen (niet louter PAKs) net verschillende polariteiten,
fasen (vast en vloeibaar) en oplosbaarheden wordt hierbij inbegrepen. Belang-
rijke afwijkingen van deze lijn worden echter geconstateerd (o.a. pentachloor-
fenol).
Yalkowsky & Valvani (1979) stelden voor 31 PAKs en indaan kwantitatieve
struktuur-aktiviteits relaties (QSAR's) op. De wateroplosbaarheid (in mol.L"1)
kon op grond van de oppervlakte van het molekuul (A) of de octanol-water
verdelingscoëfficiënt in kombinatie met het smeltpunt (m.p.) worden voorspeld:
log S - -0.0282 A -0.0095 m.p. + 1.42 r - -0.988
} (6)
log S - -0.88 log Kow - 0.01 m.p. - 0.012 r • -0.990
Chiou et al.(1982) korreleerden de log S - log Kow data en hielden daarbij
rekening met een geringe oplosbaarheid van octanol in water (en andersom).
Bovendien werd een korrektie voor het smeltpunt van vaste stoffen uitgevoerd.
Zij vonden een lijn met helling die signifikant afwijkt van -1, hetgeen de
helling van de ideale lijn zou zijn. Vanneer de oplosbaarheid wordt uitgedrukt
in mol.L"1 kan de volgende lijn worden geconstrueerd;
log Kow - -0.862 log S + 0.710 (7)
n - 36 (niet louter PAKs)
r - -0.994
Deze lijn omvat zes orden van grootten in S.
Miller et al. (1965) bevestigden langs een neer fundamentele, thermodyna-
mische weg de bovenstaande bevindingen (gegevens niet louter op PAKs
gebaseerd). Volgens deze auteurs moet de helling een waarde hebben tussen
-(0.79-0.86). Bovendien konden hoge korrelaties worden aangetoond tussen het
raolair volume en respektievelijk X ^ (positief) en 5 (negatief).
Bruggeman et al. (1982) merkten op dat de Kow-S lijn afwijkingen gaat
vertonen bij log Kow > 7.5, oftewel S < 0.5 jug.L"1. De bepaling van de hydro-
fobociteit, die nog goed kan worden gemeten met behulp van de oplosbaarheid,
bereikt hier zijn limiet.
Srownawell (1986) evalueerde de konklusies van Chiou et al. (1982) en























van de komponent in met water verzadigde octanol (v0*) verwerkt (Chiou et
al.,1982)i
log K o w • -log S -log Vo* -logvo* + log ()w*/Xw) (8),
waarin Y w* en ytf respektievelijk de activiteitscoëfficienten zijn van de
komponent in water verzadigd met octanol en in puur water. Vo* is het molaire
volume van de met water verzadigde octanol (L.mol"1). V o* neemt toe met toene-
mende molekuulgrootte. Met behulp van de dataset* van Bruggeman tt al. (1982)
en Miller et al. (1985) konkludeerde Brownawell (1986), dat dt gemiddelde V 0*
voor gechloreerde aromatische koolwaterstoffen en PCBs hoger is dan van niet-
gechloreerde aromatische koolwaterstoffen en PAKs. Brownawell (1986)
suggereerde, dat gechloreerde komponenten minder goed in octanol oplossen (*to
accommodate"), dat wil zeggen een kleinere lnteraktie met octanol vertonen
vergeleken met alkyl- en ongesubstitueerde PAKs. Dit heeft tot gevolg dat
voorspellingen uit K o w -S lijnen voorzichtig gebruikt dienen te worden (Tabel
3).
Tabel 3: Log S • log K o w korrelaties uit de literatuur.
Miller et al. (1985) i 30 PAKs (S alleen gemeten waarden)
log Kow * -0.56 log S -I- 1.66 r - -0.95
Bruggeman et al. (1982)t 9 PAKs
log KQV - -0.65 log S + 1.03 r - -0.96
Karickhoff et al. (1979): 9 PAKs
log Kow - -0.43 log S + 2.23 t * -0.92
2.2.Binding aan opgelost organisch materiaal (DOM).
Zoals hiervoor reeds besproken, PAKs binden in belangrijke mate aan
organisch materiaal. Waarschijnlijk leveren humus- en fulvinezuren hierbij de
belangrijkste bijdrage. Carter & Suffet^(1983) vonden dat de binding aan DOM
toeneemt bij toenemende K^, (en dus bij dalende S).
Humus- en fulvozuren van verschillende origine binden organische micro-
verontreinigingen in verschillende mate; daarnaast heeft humus in het algemeen
sterker bindende eigenschappen. Carter I Suffet (1983) construeerden associa-
tiekurven, die geïnterpreteerd kunnen worden als adsorptieisothermen. Deze









Figuur 3i De opname van drie PAKt door D. magna bij verschillende humus con-
centraties. De humus concentratie Ihuroui} en de PAK fraktie (f)














































de oorsprong. McCarthy & Jimenez (1985) rapporteerden resultaten die dit
bevestigden. Het sorptieproces bleek bovendien reversibel en snej. te verlopen.
Tevens vonden zij een geringe, doch signifikante daling van de associatiecon-
stante bij hogere humusgehalten. Dit va* volgens deze auteurs mogelijk te
wijten aan analytische problemen (bijvoorbeeld lekkage van humus uit dialyse-
zakken) .
De binding van organische microverontreinigingen aan DOM is afhankelijk van
de pH, de ionsterkte I en de Ca2+ concentratie. Bij toename van [Ca2+] en I en
bij een lagere pH neemt de associatieconctante toe. Dit hangt «amen met de
veranderingen in de fysisch-chemische eigenschappen van het DOM. Bij
toenemende [ H + ] , metaalionen concentratie en ionsterkte worden de
humuspolymeren groter en gaan spiraliseren, terwijl de oppervlaktelading
afneemt. Hierdoor vermindert het hydrofiele karakter van het humus en kunnen
hydrofobe verbindingen effectiever gebonden worden.
Carter i Suffet (1983) vatten samen welke invloed de binding van hydrofobe
komponenten aan opgelost organisch materiaal heeft op het lot van de stof in
natuurlijke systemen! lagere hydrolysesnelheid, lagere verdampingssnelheid en
hogere fotolysesnelheid. Leversee et al. (1983) vonden dat de bioaccumulatie
van benzo(a)pyreen afnam na toevoeging van humuszuur, terwijl een toename werd
geconstateerd voor 3-methylcholanthreen. Geen veranderde bioaccumulatie werd
waargenomen bij anthraceen, l,2*5,6-dibenzanthraceen en 7,12-dimethylbenz-
anthraceen. Hiervoor werd geen verklaring gegeven.
McCarthy et al. (1985) constateerden geen merkbare veranderingen in de
opname van naftaleen door Daphnia magna bij een hogere humusconcentratie
(15-60 mg.L'1). Dit is een gevolg van de procentueel zeer geringe binding van
naftaleen aan het humuszuur (respektievelijk 1.5-S.5 Z). De bioaccumulatie van
andere PAKs (anthraceen, benzanthraceen, 3-methylcholanthreen en
benzo(a)pyreen) daalde echter wel signifikant (zie Figuur 3). Boe hoger de
log K o w van een PAK, hoe groter het effect van een humuszuur toevoeging op de
bioaccumulatie. Tevens werd gevonden dat het FAX-DOM complex niet wordt
opgenomen door het organisme, en dus niet bijdraagt aan de bioaccumulatie,
2.3.Binding aan partikulair organisch materiaal (POM).
Karickhoff et al. (1979) en Karickhoff (1981) hebben gevonden dat adsorptie
van OMIVE aan POM over een groot concentratiegebied lineair verloopt. Bet
verband tussen de geadsorbeerde (cp in/ig.g'1) en de opgeloste concentratie
(Cd in/ig.L"1) van een hydrofobe stof kan worden weergegeven met een Freund-
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Figuur 4: De verdelingscoëfficient Kp als funktie van de fraktie particulair







































Cp - Kp.tCd)1'11 (9)
Hierin is Kp de verdelingscoefficiënt (L.g"1). Kp is slechts van één sediment-
karakteristiek afhankelijk: de fraktie organisch koolstof (f o c), zie figuur 4,
en onafhankelijk van andere sedimenteigentchappen zoal* CEC en elementaire
samenstelling (Means et al., 1980). Karickhoff et al. (1979) normaliseerde Kp
vervolgens op de fraktie organisch koolstofi
Koe * V*oc tl0K
waarin Koc de genormaliseerde verdelingscoëfficiBnt voorstelt (L.gC 1). De
variatie in Kp, die vaak twee orden van grootten kan zijn, wordt gereduceerd
tot 20-301, wanneer foc> 0.01 (Karickhoff, 1961; Schwarsenbach & Westall,
1981).
In verschillende publikaties zijn K o c en karakteristieke stofeigenschappen
met elkaar gerelateerd. Uit deze datasets worden hier de korrelaties net K o w
weergegeven, die alleen op PAK zijn gebaseerd (Tabel 4). Hiermee wordt ver-
meden dat stoffen die wezenlijk anders in octanol worden opgenomen, de Koc
voorspelling van PAKs beïnvloeden (zie "relatie S-Kow').
Tabel 4J Log Koc - log Kow korrelaties uit de literatuur.
Karickhoff et al. (1979): 7 PAKs
log Koc - 1.03 log Kow - 0.35 r - 0.95
Karickhoff (1981)» 9 PAKs
Koc " 1.0« log Kow - 0.55 r - 0.99
Means et al. (1980): 4 PAKs
log Koc - 1.08 log Kow - 0.82 r - 0.96
Means et al. (1980)> n - 22 (niet bekend of alle PAKs zijn)
log Koc - 1.00 log K w - 0.317 r - 0.99
Hoge korrelaties met S zijn ook aangetoond. Toch vond Karickhoff (1981) dat
de K o w een hogere voorspellende waarde heeft dan de oplosbaarheid (onder
andere doordat een korrektie voor het smeltpunt voor vaste stoffen moet worden
uitgevoerd).
Een tweetal problemen zijn in de literatuur geregistreerd, die niet op






















% Missouri rivier sediment (foc • 0.7JT)
o Lake Superior sediment (foc - 2.52)
Figuur 5» Modelvoorspellingen van Kp als funktie van de «wevend stof concen-
tratie. Aannamei 1. gewichtsfraktie van de niet-sedimenterende
deeltjes is 5Z en 2. de verdelingscoefficiünt van de niet-sedimente-

























1. de schijnbare afhankelijkheid van Kp van het gehalte gesuspendeerd
materiaal (0'Connors ( Connolly, 1960), en 2. het niet-reversibele karakter
vsn het adsorptieproces (DiToro & Horzempa, 19S2).
Afhankelijkheid van het gesuspendeerd materiaal gehalte.
O'Connors & Connolly (1980) hebben gevonden dat Kp (of de K ^ ) lager vordt
bij toenemende concentratie van het adsorbent (in de praktijk: het zwevend
slib gehalte). Een mogelijke verklaring zou kunnen zijn, dat er bij toenemend
zwevend stof gehalte een aggregatie tussen de deeltjes optreedt, vaardoor
adsorptie plaatsen kunnen worden geblokkeerd.
Zn een tweetal publikaties (Gschwend & Vu, 1985; Voice t Veber, 1985) is
recent geponeerd, dat dit effect mogelijk het gevolg is van de gebruikte
methodieken in het laboratorium. Bet is gebleken dat centrifugeren na even-
wichtsinstelling in de sorptieexperimenten onvoldoende is om alle gesuspen-
deerde deeltjes of colloidaal materiaal ('microparticles" of 'organic macro-
molecules', Gschwend l Vu, 1985) uit de oplossing te verwijderen. Meting van
de concentratie van de hydrofobe komponent in de oplossing levert aldus te
hoge waarden (en te lage Kp).
In dit geval kan een 'schijnbare' verdelingscoefficiënt (Kp') worden bere-
kend t
Kp' - cp/(cd + cc) ' (11),
waarin cp, c<j en cc respektievelijk de aan het sediment geadsorbeerde, de
'ware' opgeloste, en de colloidaal geadsorbeerde concentraties voorstellen.
Gschwend & Vu (1985) kwamen tot de volgende uitdrukking (waarin normalisatie
op organisch koolstof is toegepast! Koc') om K Q C uit drukken in Koc't
Koe " Koe'tl + KOC.C.DOC) (12)
Hierin is K o c > c de op organisch koolstof genormaliseerde verdelingscoe'fficie'nt
van de colloid fraktie, terwijl werd aangenomen dat de fraktie organisch
koolstof in de colloid fraktie kon vorden voorgesteld door de concentratie
opgelost organisch koolstof (DOC). Vanneer nu wordt verondersteld dat,
Koc,c ™ Koe (15)t
dan blijkt dat de waargenomen daling van Koc als funktie van het zwevend stof
gehalte uitstekend kan worden voorspeld (Plguur 5, voor PCBs).
Het bleek dat de hoeveelheid organische colloïden ongeveer 5 I was van het
totaal organisch materiaal in de experimenten van Gschwend & Vu (1985). Deze
auteurs konkludeerden dat bij de bepaling van het gedrag van hydrofobe verbin-
dingen in het aquatisch milieu, een derde fase dient te worden geïntrodu-











Figuur 6: Schematische weergave van het hysterese effect. roj resistent tegen













































Reversibiliteit van het sorptieproces.
DiToro i Horzempa (1982) en Horzempa & DiToro (1983) vonden dat een gedeel-
te van de geadsorbeerde hoeveelheid van de hydrofobe komponent resistent was
voor desorptie. Bij desorptie, volgend op adsorptie» bleken adsorptie- en
desorptie-isothennen niet samen te vallen (hysterese-effect, Figuur 6).
Gschwend l Vu (1985) hebben echter aangetoond, dat in de experimenten van
DiToro i Horzempa (1962) de irreversibiliteit verklaard zou kunnen worden met
een drie fasen model (zie 'Afhankelijkheid van het gesuspendeerd materiaal
gehalte*). McCarthy et al. (1986) hebben laten zien dat radiochemische on-
zuiverheden in de gebruikte testkomponenten ook kan leiden tot de (onjuiste)
konklusie dat hysterese optreedt. In deze publikatie wordt erop gewezen dat
dit analytische artefakt, de resultaten van zowel DiToro & Horzempa (1962) als
van 0'Connors & Connolly (1960) beïnvloedt. Het is echter mogelijk dat che-
mische of biochemische omzettingen van sedimentair organisch materiaal (of
zelfs precipitatie van minerale fasen) desorptie moeilijker of onmogelijk
maakt (Brownewell, 1986).
De resultaten van een tweetal veldstudies (beide uitgevoerd met PCBs)
worden hier belicht. Duinker (1986) vond dat de Kp op de Noordzee hoger werd
bij lagere gehalten gesuspendeerd materiaal. Hij schreef dit toe aan de rela-
tief belangrijker wordende bijdrage van kleine gesuspendeerde deeltjes met een
lage dichtheid. Deze deeltjes zouden een grotere oppervlakte hebben en derhal-
ve een hogere adsorptiekapaciteit bezitten. De log Kp van deze deeltjes moet
één orde van grootte hoger zijn dan de 'bulk1- Kp om de waarnemingen te kunnen
te verklaren.
Brownawell (1986) modelleerde de PCB gehalten in een sedimentkern en in het
porienwater door een drie fasen evenwicht aan te nemen: opgelost, gebonden aan
DOC en gebonden aan POC. Hierdoor kon het verloop van de (ten opzichte van
het oppervlaktewater) sterk verhoogde PCB concentraties in het porienwater
goed beschreven worden. Hij stelde de volgende vergelijking op (waarbij is
aangenomen dat de opgeloste PCB fraktie klein is ten opzichte van de aan
colloiden geadsorbeerde fraktie)«
waarin fOc,s en *oc,c respektievelijk de fraktie organisch koolstof voorstel-
len in de partikulaire en colloid fase. Vervolgens werd de aanname van (13)
gedaan, zodat de schijnbare verdelingscoefficiënt beschreven wordt doort
Kp1 - TOC/DOC (15),
waarin TOC het totaal organisch koolstof gehalte voorstelt. Het bleek dat Kp'





















































Uit vervolgonderzoek van Brownawell (1986) bleek dat de aanname van (13}
gerechtvaardigd is. Koc waarden, die werden verkregen door PCB adsorptie aan
mariene kolloiden, leverden geen signifikante verschillen op met Koc,t waarden
uit de literatuur. Carter fc Suffet (1982) vonden dat adsorptieisothermen van
hydrofobe komponenten aan colloïden lineair waren. McCarthy & Jimenez (1985)
vonden dat PAK adsorptie aan opgelost humus binnen 5-10 minuten volledig was.
In verschillende studies is een korrelatie gelegd tussen log KOc,c en
log K o w (bijvoorbeeld McCarthy & Jimenez, 1985, voor vijf PAKs). De overeen-
komst met de log K0C|8-log K o w data is groot, zodat het erg waarschijnlijk
lijkt dat de twee adsorptiemechanismen identiek «ijn aan elkaar.
Dit is een konsistent beeld, wanneer bedacht wordt, dat de eorptie van
hydrofobe komponenten primair wordt bepaald door de zeer «wakke komponent-
waterdipool interaktie, terwijl de interakties met de organische fase zwak en
niet-specifiek zijn. Enige variabiliteit echter valt niet uit te sluiten door
verschillen in molekulaire oppervlakte en polariteit van het organisch
materiaal.
£T4. Verdamping.
De verdamping van een stof uit water hangt af van de lucht-water verde-
lingscoëfficiënt (beschreven door de constante van Benry, H, bijlage I) en van
de concentratie gradiënten aan het grensvlak. Diverse milieufaktoren (tur-
bulentie, windsnelheid, oppervlaktefilms) oefenen invloed uit op de snelheid
van de uitwisseling.
Verdamping wordt meestal beschreven met behulp van het Whitman-model (Liss,
1973; Liss & Slater, 1974; MacKay, 1978). De flux N (mol.j»"2.uur"1) van een
komponent, die het grensvlak passeert, is een funktie van de concentratie in
water c (mol.m"3), de partiële druk P (atm), Benry*s constante (atm.m3.mol"1)
en de 'overall'-massatransportcoefficiënt KL (m.uur"1). Kj, wordt uitgesplitst
in individuele massatransportcoBfficiënten van de twee fasen (k^ en k«).
N - KL (c - P/H) (16)
1/KL " 1/ki + l/(H.kg/R.T) ^ (17)
De reciproke waarden van k^ en kg kunnen worden beschouwd als weerstanden
tegen massatransport. Hierbij is het mogelijk dat K^ gedomineerd wordt door de
bijdrage van één der beide fasen, waardoor (17) vereenvoudigd kan worden.
De massatransportcoëfficiënt in de waterfase (k^) hangt onder andere af van
de windsnelheid. Dit betekent dat deze faktor van uur-tot-uur kan variëren. Er
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Figuur 8i Voorspelde verdampingssnelheden van enkele PAXe bij 2S°C bij ver-













































aan fundamentele stofeigenschappen zijn tot nu toe weinig suksesvol gebleken.
De massatransportcoëfficiönt in de gasfase (kg) is in het algemeen beter
bekend.
Henry's constante is een belangrijke parameter bij de bepaling van de
verdamping. In de literatuur bestaan grote discrepanciee tussen de netingen.
KacKay (1976) suggereerde dat veel PAKs en gehalogeneerde aromatische verbin-
dingen zich in het intermediaire gebied bevinden, waardoor zowel kg als kj_ in
belangrijke mate bijdragen tot K^<
Southworth (1979) bestudeerde de rol van verdamping in het aquatisch milieu
voor een zestal PAKs. Hij bepaalde kg (bij verschillende windsnelheden) door
deze coëfficiënt voor de PAKs te koppelen aan kg(n2O> die experimenteel be-
paald is. ki werd bepaald aan de hand van reaeratiecoëfficiënten, waarbij
rekening wordt gehouden met de stroomsnelheid en de gemiddelde diepte van het
water. Southworth (1979) vond bovendien dat zijn, experimenteel bepaalde, H-
waarden goed korreleerden met M.
Het stel vergelijkingen van Southworth (1979) ziet er als volgtt
kg - 1137.5 <vw + V S)
bij vw < 1.9 m.s"1» kL - 23.51 <v s°- 9 6 9/R 0' 6 7 3).
bij vw > 1.9 m.s"1» kj, - 23.51 (VsO-^/R
Hierin zijn kg en k} uitgedrukt in cm.uur'1, de stroom- en windsnelheid (v8 en
vw) in m.sec"1 en de diepte R in m. Onder aanname van relevante waarden voor
v8, vw en R werden de verdampingssnelheden berekend.
In Figuur 6 wordt de halfwaardetijd (de tijd, dat de concentratie van een
stof is gehalveerd ten gevolge van verdamping) bij verschillende omstandig-
heden uitgezet. Deze halveringstijden liggen in de orde van dagen.
Het bleek dat voor naftaleen, ki de limiterende nassatransportcoëfficiënt
was. Dit betekent dat de verdampingssnelheid van naftaleen sterk afhankelijk
is van de stroomsnelheid en veel minder afhankelijk is van (veranderingen in)
de windsnelheid. Voor benzo(a)pyreen ligt dit omgekeerd.
De resultaten van Southworth'» (1979) onderzoek geven slechts een indikatie
over de rol van verdamping. Een aantal faktoren beïnvloeden de toepasbaarheid
van de resultaten» H is T-afhankeliJk, in water kan stratifikatie optreden,
een oppervlaktefilm (vaak bestaande uit.een met organisch materiaal verrijkt
laagje) kan verdamping grotendeels verhinderen, door adsorptie aan zwevend































Figuur 9: De fotolyse halfwaardetijd als funktie van het molgewicht voor 13


























Onder invloed van zonlicht (voornamelijk uv.-licht met J^ > 300 nm.) en
zuurstof kunnen PAKs in het aquatisch milieu worden omgezet, onder andere in
quinonen, De snelheid van de direkte fotolyse is afhankelijk van de intensi-
teit van het ingestraalde zonlicht, de mate van lichtabsorptie in de water-
kolom en de kwantumopbrengst van de verbinding (de verhouding van het aantal
veranderde molekulen en het aantal geabsorbeerde fotonen}. De kwantumopbrengst
kan in principe voor relevante golflengten bepaald worden in het laboratorium.
De beschikbaarheid van deze gegevens voor PAKs is niet groot.
Zepp & Schlotzhauer (1979) constateerden dat de afname van de fotolysesnel-
heid met toenemende diepte in de waterkolom belangrijker was voor PAKs die in
het korte golflengte gebied licht absorberen dan voor PAKs die een relatief
langere golflengte absorberen. Een hoger zwevend stof gehalte reduceerde de
fotolysesnelheid. In Tabel 5 staan voor 13 PAKs de tijden vermeld, die nodig
waren de PAK concentratie met de helft te verminderen door direkte fotolyse.
Deze halfwaardetijd is omgekeerd evenredig met het molekuulgewicht M, zie
Figuur 9.





















































De fotoreaktiviteit neemt in het algemeen toe net toenemende M. Dit heeft
waarschijnlijk te maken met de grotere overlap van het absorptie epektrum (van
de hogere PAKs) met het zonlichtspektrum (Zepp i Schlotsthauer, 1979). De
"gebogen* PAK molekulen fenanthreen en chryseen tijn minder reaktief dan hun
lineaire isomeren.
Direkte fotolyse van opgeloste komponenten bleek vele malen efficiënter te
verlopen dan indirekte fotolyse. De laatstgenoemde weg gaat via aangeslagen
zuurstof of aangeslagen organische molekulen (bijvoorbeeld humuszuur; gesen-
sibiliseerde fotolyse).
De aanwezigheid van opgelost humus- en fulvinezuren heeft twee, tegenge-
stelde effecten. Door absorptie treedt lichtverzwakking op, hetgeen resulteert
in een lagere omzettingssnelheid. Daarnaast kunnen aangeslagen atomen van het
humuszuur in water de PAKs-fotolyse initiëren. Vanneer de concentratie humus-
zuur in water toeneemt, zal de direkte fotolyse afnemen (meer lichtabsorptie).
De totale fotolyse kan echter toenemen als de gesensibiliseerde fotolyse
aanzienlijk toegenomen is.
2 .6.Microbiële omzetting.
Vele faktoren in het natuurlijk milieu beinvloeden of bepalen de biodegra-
datie van organische microverontreinigingen door microorganismen (Verschueren,
1963); 1. temperatuur, 2. pH, 3, saliniteit, 4. opgelost zuurstof gehalte, 5,
concentratie van de betreffende verbinding, 6. concentraties van de microorga-
nismen, 7. beschikbaarheid van nutriënten, 6. tijd en 9. soort microorganis-
men. In het algemeen ontstaan er bij microbiBle omzettingen (echter ook bij
metabolisme van hogere organismen} meer polaire verbindingen (met een hogere
wateroplosbaarheid).
Carlberg (1960) heeft enkele algemene trends aangegeven in de microbiële
afbraak van een aantal groepen verbindingen. De snelheid van de afbraak neemt
toe in de volgorde: n-alkanen, cyclo-alkanen, aromatische verbindingen. Hell-
mann (1980) vond dat fluorantheen de enige verbinding was uit de "zes van
Borneff1, die redelijk goed werd afgebroken in Rijn water.
Lee & Ryan (1963) en Heitkamp & Cerniglia (1987) onderzochten de microbiele
afbraak van (radiogelabelde) PAKs in natuurlijke ecosystemen met behulp van
meso- en microcosms. In beide onderzoeken blijken afbraaksnelheden van de PAKs
sterk afhankelijk te zijn van de historie van het ecosysteem; in relatief
ongecontamineerde ecosystemen is de afbraaksnelheid veel lager dan in systemen
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Figuur 10t Cumulatieve mineralisatie ten gevolge van microbiële afbraak als














































vaar de microorganismen (voor de toevoeging van de PAKs) al "gewend* waren aan
de aanwezigheid van koolwaterstoffen. In gebieden net een geringe olieveront-
reiniging treedt allereerst een "lag-phase" op.
Lee & Ryan (1983) toonden aan dat microbiele afbraak van laag-molekulaire
PAKs (naftaleen, methylnaftaleen en fenanthreen) zowel in water als in sedi-
ment plaats kan vinden. Benzo(e)pyreen, chryseen, fluoreen en anthraceen
werden alleen in sediment afgebroken door microorganismen.
























































aUit: Lee & Ryan (1963).
Halfwaardetijden (Tabel 6) voor de PAK afbraak waren langer bij lagere
temperatuur. Halfwaardetijden waren ook langer bij hogere PAKs concentratie,
terwijl de afbraaksnelheid ook toenam, echter in mindere mate. Er verd door
Lee t Ryan (1963) een additioneel experiment uitgevoerd om de invloed van
fotooxidatie aan te geven Bet bleek dat gedurende 18 uur slechts 0.32 van de
totale hoeveelheid dimethylbenz(a)anthraceen werd omgezet, hetgeen erg weinig
is vergeleken met de microbiële afbraak, en bovendien erg laag is vergeleken
met de resultaten van Zepp & Schlotzhauer (1979) voor verwante stoffen.
Heitkamp t Cerniglia (1987) kwamen in hun experimenten (met PAKs concentra-















Figuur 11: Bijdrage van enkele processen in de verwijdering van benz(aJanthra-
ceen, dimethyLbenzanthraceen en pentachloorfenol uit de waterkolom.
Data uit Lee et al.(1982).
Nota GWAO-89.023





















men (Figuur 10, Tabel 7)t naftaleen, fenanthreen, 2-methylnaftaleen, pyreen,
3-methylcholanthreen, benzo(a)pyreen. De verblijftijd van PAKs was in relatief
ongecontami-neerde ecosystemen 2 tot >4x langer dan in chronisch vervuilde
gebieden (temperatuur en PAKs concentratie varen identiek).
Tabel 7: Halfwaardetijden (in weken) voor 6 PAKs bij microbiële afbraak in 3
ecosystemen?
























aUit; Heitkamp & Cerniglia (1987). - geen mineralisatie aantoonbaar.
Redfish Bay: hoge achtergrondwaarden van PAKs.
Lake Chicot: verontreiniging van voornamelijk pesticiden (geen PAKs).
DeGray reservoir: nauwelijks gecontamineerd.
2.7. PAKs en sedimentatie
Santschi et Bi.(1964) onderzochten in de Narragansett baai de verblijftijd
van koolwaterstoffen in de vaterkolom en de accumulatie in het sediment. Dit
onderzoek werd met behulp van de 'MERL-mesocosms" (Santschi, 1982) uitgevoerd.
Ze konkluderden dat dat koolwaterstoffen (met een Kp <• 5-10 10*) een verblijf-
tijd in de waterkolom hadden van 2-14 dagen. Deze verblijftijd was seizoens-
afhankelljk. Er werd geschat dat 23-56Z van de totale koolwaterstoffen belas-
ting in het sediment accumuleerde. De invloed van baggeraktiviteiten, biotur-
batie en resuspensie zijn in het algemeen moeilijk te kwantificeren in dit
soort onderzoeken.
Lee et al. (1982) gebruikten MERL-jnesocosms om het onderlinge belang te
vergelijken van verschillende processen op het gedrag van enkele (radio-
gelabelde) stoffen* benz(a)anthraceen, 7,12»dimethylbenz(a)anthraceen en
pentachloorfenol. In Figuur 11 worden de bijdragen van de verschillende pro-
cessen vergeleken. Twee sterk verwante PAKs vertonen een zeer verschillend























7,12-dimethylbenz(a)anthraceen voornamelijk onder invloed van licht wordt
omgezet.
Wakeham et al. (1982) merkten op dat het belang van verdamping veelal te
laag vordt ge-schat bij mesocoso-experistenten ten opzichte van de natuurlijke
situatie. De turbulentie van het water in de tanks Is minder, zodat een stag-
nante grenslaag (dikte 400-600yum) verdamping tegengaat. Daarnaast is het
waarschijnlijk dat het na de introdukt'ie van de verontreinigende stoffen enige
tijd vergt, voordat de microorganismen de verbindingen kunnen afbreken. (*lag-
phase").
Pruell & Quinn (1985a) experimenteerden met drie sedimenten, met verschil-
lende verontreinigingsgraad, uit de Narragansett baai in mesocosms. Door
toevoeging van relatief schoon estuarien water werd de verblijftijd van het
water nagebootst. Met behulp van een roerder werd er turbulentie veroorzaakt.
In het meest vervuilde sediment daalden in een periode van 394 dagen de
concentraties van drie PAKsi naftaleen, 1- en 2-methylnaftaleen. Volgens
Pruell t Quinn (1985a) was deze concentratiedaling het gevolg van desorptie
naar het schone estuariene water. De halfwaardetijden bedroegen voor naftaleen
en 2-methylnaftaleen respektievelijk 287 en 353 dagen. In principe zou dit
proces ook voor de andere PAKs, met hogere M, moeten plaatsvinden, maar moge-
lijk is dat voor deze verbindingen een langzamer proces. In de minder vervuil-
de sedimenten traden geen statistisch signifikante veranderingen op.
In een andere publikatie vonden Pruell S Quinn (1985b) een verband tussen
de sedimentaire PAK concentratie en de longitudinale afstand x (km) in de
Narragansett baai:
log (PAKtotaai) - 0.81 - 0.042 x r - -0.92 (19)
De voornaamste bron bleek de stad Providence te zijn. De afstand van de bron,
waar de concentratie gehalveerd is ('half-distance*), was voor de PAKs 7.2 km.
Pruell & Quinn (1985b) vonden een vergelijkbaar verband voor totaal organisch
koolstof; de 'half-distance' was hier echter 12.5 km. Hieruit leidden zij af,
dat het TOC-gehalte niet de enige parameter is, die het organisch contaminant
gehalte bepaald in de Narragansett baai.
Het bleek bovendien, dat de 'half-distance* voor alle PAKs ongeveer dezelf-
de was, en onafhankelijk was van stofeigenschappen, zoals K ^ . Pruell & Quinn
(1985b) meenden dat dit een gevolg is van het moeilijk beschikbaar zijn van de
PAKs voor desorptie, doordat de verbindingen in «en gel-achtige matrix opge-
sloten zijn.
Tevens werden in de Narragansett baai drie eedimentkernen onderzocht. Op
grond van het concentratie- en het verdelingspatroon van PAKs en andere OMIVE


























Figuur 121 CapUUira GC-FID chrom«togr«mmen n n MK (ctktUi vtn aadimantan
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strueerd. Verschillen in de intensiteit van bioturbatie en het dumpen van
baggerslib konden op deze wijze worden geïdentificeerd.
Het patroon van de PAK concentraties in het sediment van de Narragansett
baai was vrij constant (Pruell & Quinn (1985a,b). Ditzelfde is in een aantal
andere gebieden ook geconstateerd! Adriatische zee (Marcomini «t al.,1986),
Puget Sound (Bates et al.,1967), «en zijrivier van de Narragansett baai (Bites
et al.,1960).
Verbrandingsprodukten van kolen en fossiele brandstoffen worden veelal
aangewezen als de voornaamste bron voor PAKs in sediment (bijvoorbeeld Readman
et al., 1986, zie Figuur 12: PAKs in sediment van drie Engelse estuaria).
Transport van PAKs naar het aquatisch milieu kan via de atmosfeer (Golf van
Kaine, Larsen et al.,1986) en via rioolwater, uitkomend op oppervlaktewater,
afkomstig uit voornamelijk stedelijke gebieden (Lake et al.,1979). PAKs af-
komstig van verbranding van kolen en fossiele brandstoffen worden gekenmerkt
door een grote bijdrage van ongesubstitueerde, niet-gealkyleerde PAKs (Lake et
al.,1979; Hites et al,,1980) Wanneer er olie in het aquatisch milieu vrijkomt,
wordt er in het algemeen een hogere bijdrage van gealkyleerde PAKs aangetrof-
fen (Lake et al. ,1979). Een derde bron is het vrijkomen van PAKs uit met
creosootolie geïmpregneerde havenwerken (steigers, pieren, Lake et al.,1979).
2.8.Het gedrag van PAKs in estuaria.
Readman et al.(1982, 1984), Herrmann & HUbner (1982) en Berrmann & Thomas
(1984) hebben het gedrag van PAKs in estuaria bestudeerd. Readman et al.(1982)
onderscheidden twee groepen PAKs op grond van hun gedrag in het Tamar estua-
rium. Groep 1 bestond uit PAKs met een laag molekulair gewicht (naftaleen,
anthraceen, fenanthreen). De concentraties van deze ttoffen waren niet In
belangrijke mate gecorreleerd aan de saliniteit of het zwevend stof gehalte.
Groep 2 stoffen (fluorantheen, pyreen, chryseen, benzo(a)anthraceen, benzo(b)-
fluorantheen, benzo(k)fluorantheen, benzo(a)pyreen) waren sterk geassocieerd
met het zwevend slib. Het belangrijkste proces van groep 1 atoffen was verdam-
ping, voor groep 2 stoffen sedimentatie. De berekende log Kp waarden waren
sterk gecorreleerd aan log Kowt
log Kp - 0.72 log K o w - 0.91
) n - 10; r - 1.0 (20)
log Koe - 0.72 log Ko w + 0.49 '
Er werden experimenten uitgevoerd om de microbiBle afbraak in het estuarien
water bij verschillende saliniteiten te bepalen. De afbraaksnelheden van
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Figuur 13: Longitudinale profielen van nafttleen en benzo(a)pyreen concentra-
ties en microbiële afbraaksnelheden In de waterkolom (Taoiar
estuarium), alsmede het verloop van het «wevend stof gehalte.













































0.021-0.0502.dag"1 (zie Figuur 13). De afbraaksnelheid van naftaleen was
onafhankelijk van de naftaleenconcentratie en het zwevend stofgehalte. Readroan
et al.(1962) suggereerden dat de afbraak door vrij levende bacteriën plaats-
vinden.
In een volgende publikatie vonden Readman et al.(1984) dat er geen overeen-
stemming bestond tussen in-situ metingen van log K p en berekende waarden (vol-
gens de vergelijkingen van Karickhoff et al.,1979). De gemeten log Kp waarden
waren hoger dan verwacht, hetgeen erop duidt dat de geadsorbeerde PAKs niet
beschikbaar zijn voor dynamische uitwisseling (geen evenwichtssituatie door
occlusie van PAKs in zwevende deeltjes). Uit korrelgrootte analyses bleek dat
de hoogste PAKs concentraties voorkwamen in de fraktie > 100 urn en vervolgens
in de fraktie 53-100 urn. Dit is tegengesteld aan de bevindingen van Karickhoff
et al.(1979). Readman et al.(1984) beschouwden deze groffe, aan PAKs verrijkte
fraktie als "orgsnic debris" met een lage dichtheid.
Herrmann & Hübner (1982) en Herrmann & Thomas (1984) bestudeerden het PAK
gedrag in het Exe estuarium. Hierbij werden alleen PAKs uit groep 2 van Read-
man et al.(1962) bekeken: benzo(a)pyreen, fluorantheen, benzo(g,h,i)peryleen,
indeno(l,2,3-c,d)pyreen. De PAK concentraties waren onderling erg hoog gecor-
releerd. Een drietal processen bepaalde het regionale PAK patroon:
-sedimentatie,
-resuspensie en
-menging van fluviatiel en marien slib.
In tegenstelling tot Readman et al.(1984) vonden Herrmann i HUbner (1982)
dat de fijnkorrelige zwevend slib fraktie hogere PAK concentraties heeft dan
de grofkorrelige fraktie.
Harris (1983) en Harris et al. (1984) presenteerden de modellering van het
gedrag van PAKs in het Tamar estuarium. Zij gingen er vanuit dat het longitu-
dinale transport (in vergelijking met vertikaal en lateraal transport) het
belangrijkst was. Het transport in de opgeloste fase werd weergegeven door een
advektie-diffusie vergelijking met behulp van experimentele dispersieco&ffici-
enten. Deze dispersiecoëfficiSnten werden berekend uit de saliniteitsverdeling
als funktie van het debiet. De partikulaire fraktie kon geadsorbeerd zijn aan
drie typen deeltjes: fluviatiel, estuarien en marien. Voor eerst- en laatstge-
noemde groep werd conservatief gedrag aangenomen, terwijl voor de estuariene
deeltjes een experimenteel bepaalde afhankelijkheid van het debiet werd
gebruikt. Sedimentatie en resuspensie was mogelijk voor de estuariene deel-
tjes.
Drie processen werden gemodelleerd: verdamping, fotochemische afbraak en




gebaseerd op het werk van Southworth (1979). De fotolyse werd beschreven met
behulp van Zepp & Schlotzhauer (1979). Modellering van microbiële afbraak I
bleek nog niet mogelijk, omdat er (nog) geen betrouwbare gegevens beschikbaar
 m
waren. De octanol-water. verdelingscoëfficiënt (XQW) werd gecorrigeerd voor de •
saliniteit, volgens de relatiet
Kow<*> - KowU«0),exp(3,8 10-2<Xa.«) (21), 1
waarin Ks de Setchenow constante voorstelt.
De eerste resultaten van het model' geven aan dat fotooxidatie een belang- •
rijk proces is voor de PAKs met relatief hoog molekulair gewicht (bijvoorbeeld
benzo(a)pyreen). Verdamping is een belangrijk verdwijningsmechaniwne voor laag f
molekulaire PAKs (bijvoorbeeld naftaleen). W
Tabel 6i Halfwaardetijden (in dagen) van twee PAKs in het Tamar estuarium g



















Uit Tabel 8 blijkt dat de halfwaardetijden van naftaleen en benzo(a)pvreen
sterk seizoensafhankelijk zijn. De invloed van fotooxidatie in de zomer is ft
duidelijk te zien op het gedrag van benzo(a)pyreen. De halfwaardetijd van
naftaleen is in de winter lager dan in de zomer. Dit is voornamelijk een M
gevolg van de hogere windsnelheden in de winter en de kortere verblijftijd van m
het water in het estuarium (hoog debiet).
I
2.9. Algemene discussie en conclusies. I
Een redelijk groot data-bestand met karakteristieke stofeigenschappen is
momenteel beschikbaar. Er zijn in de literatuur echter grote discrepancies I
waargenomen. Dit betreft onder andere log K^, bij «eer lipofiele PAKs. De
constante van Henry (van belang voor de verdamping) is in het algemeen slecht M
bekend, evenals log Koc waarden. M



























een kwalitatieve en semi-kwantitatieve indruk te krijgen van het geochemisch
gedrag van PAKs in aquatische milieus. Een volgend doel, nl. om het gedrag van
PAKs te kunnen beschrijven en voorspellen met behulp van een mathematisch
model is aanzienlijk problematischer. De experimenteel bepaalde fotolyse- en
verdampingshalfvaerdetijden, zoals bepaald door respectievelijk Zepp &
Schlotzhsuer (1979) en Southvorth (1979), zijn niet algemeen toepasbaar. De
resultaten van Zepp & Schlotzhauer (1979) zijn verkregen door direkte fotolyse
van opgeloste PAKs. Hierbij is geen rekening gehouden met het feit, dat (met
name de hogere) 'opgeloste' PAKs vrijwel kwantitatief zijn geadsorbeerd aan
colloïden, en daarbij hoogstwaarschijnlijk minder toegankelijk zijn voor
direkt zonlicht. Gegevens over microbiele afbraak van PAKs zijn nog minder
goed toepasbaar voor andere aquatische systemen.
Het is echter niet noodzakelijk om alle procesconstanten voor PAKs ten
aanzien van fotolyse, degradatie en verdamping te bep&len. Een mathematisch
model kan met behulp van gevoeligheidsanalyses aangeven of kennis van bepaalde
procesconstanten noodzakelijk is om een goed voorspellend model te bouwen.
In navolging tot van der Naald & firuggeman (1966) en Readman et al.(1982),
worden polycyclische aromatische koolwaterstoffen op basis van hun geochemisch
gedrag in aquatische milieus opgesplitst in twee groepen. Het 'omslagpunt'
bevindt zich omstreeks M - 200. Dit verschillend milieugedrag kan worden
verklaard door de relatie (en correlatie) van M met enkele karakteristieke
stofeigenschappen: lipofiliteit (positief), oplosbaarheid (negatief) en damp-
spanning (negatief).
De hoog moleculaire PAKs zijn voornamelijk particulair gebonden. De ver-
spreiding en het gedrag van deze PAKs (waaronder vijf van de zes van Bor-
neff),worden voornamelijk bepaald door hydrodynamische processen (transport
van water en slib). Deze PAKs komen vaak in een min of meer vast patroon voor
in de waterkolom.
De verspreiding en het gedrag van PAKs met M < 200 wordt, naast hydrody-
namische processen in sterke mate bepaald door fysisch-chemische processen. Er








A moleculaire oppervlakte (X2) 'M
b.p. kookpunt (°C)
c concentratie (mg.L"1)
cc concentratie van de hydrofobe komponent, geadsorbeerd man colloïden I
I
Cd ("ware") opgeloste concentratie
coctanol concentratie van de hydrofobe komponenten in octanol (mg.L" 1)
Cp particulaire concentratie (yug.g"1) I
C s molaire zoutconcentratie (mol.L" 1)
cvater concentratie van de hydrofobe komponent in vater (xag.L"1) fl
foc» foc,e fraktie organisch koolstof in de particulaire fase
foc,c fraktie organisch koolstof in de colloid fase
H constante van Henry (atm.m3.mol~ 1)
kg massatransportcoëfficiënt in de gasfase (m.uur" 1) _
K H octanol-water verdelingscoëfficiënt van het moeder molekuul •
V-i massatransportcoëfficiënt in de vloeibare fase (m.uur" 1)
K L "overall" massatransportcoëfficient (m.uur"3') •
K o c ' K O C ( S op organisch koolstof genormaliseerde verdelingscoefficiënt (L.gC* 1)
K o c ' schijnbare, op organisch koolstof genormaliseerde, verdelingscoef- M
ficiënt (L.gCT 1) *
Koc,c Koc van de colloid fase ,m
K o w octanol-wster verdelingscoëfficiënt *
Kp verdelingscoëfficiënt (L.g*1) ^
Kp* schijnbare verdelingscoöfficiönt (L.g"1} ft
Ks Setchenow constante (L.mol*"1)
Kx octanol-vater verdelingscoëfficiënt van het derivate molekuul •
M molekuulgewicht
m.p. smeltpunt (°C) JÊ
N flux (mol.m"2.uur"1)
p dampspanning (kPa) tÊ
f druk (atm) •
R diepte (m) —
s saliniteit (°/00) |
S wateroplosbaarheid (mg.L"1)
Sj_ wateroplosbaarheid van komponent i in «outwater (mg.L~ l) I
Si° wateroplosbaarheid van komponent i in gedestilleerd water (mg.L-1)






















• vw windsnelheid (m.sec"1)




activiteitscoëfficiënt van de hydrofobe komponent in net water
verzadigde octanol
activiteitscoëfficiënt van de hydrofobe komponent in puur vater
vw* activiteitscoefficient van de hydrofobe komponent in met octanol
verzadigd water
constante (L.mol"1.^"2)
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Temporal and epatlal variations in particulate PolyChlorinated Biphenyl
(PCB) and Polycyclic Aromatic Hydrocarbon (PAH) concentratlons were Btudled •
in the Scheldt estuary during a one-year period (August 1987-June 1988). fl
Concentration levels in the Scheldt river (up to 206 ng.g"1 for individual
PCB congeners and 14.6 yg.g"1 for individual PAH compounds) were higher than •
in any other river in the North Sea area, The annual input into the estuary I
was approxiroately 160 kg for total PCBs (10 congeners) and 12000 kg for total *
PAHs (13 compounds). A small fraction of the riverine PCB and PAH load (10
2) was transported to the North Sea, whereas most organic pollutants were I
stored in estuarine sediments. •
Particulate PCBs and most particulate PAHs behaved conservatively in the •
Scheldt estuary. Particulate PCB and PAH concentrations deereased when I
salinities increased, as a result of the mixing of riverine with marine
particulates, Moreover, the PCB patterns gradually shifted in that the
 m
fraction of less chlorinated biphenyls increased compared to more chlorinated •
congeners. Poesible mechanisms are discussed. It is suggested that ernissions ™
of PCB mixtures enriched in less chlorinated eongeners took place in the
proximity of the mouth of the estuary. Low molecular weight PAHs (phenanthre- •
ne, anthracene and fluoranthene) were removed in the lower salinity range, m
This observation may be explained by microbial degradation at low salinities
under (nearly) anoxic conditions, favoured by the long residence time of the



































The occurrence of PolyChlorinated Biphenyle (PCBs) and Polycyclic Aromatic
Hydrocarbons (PAHs) hae been proven within all ablotlc compartments and most
biota in the aquatic environment (e.g. Borneff & Kunte, 1983; Duinker et al.,
198A; Phillips & Spies, 1988; Oliver & Niimi, 1988). Impact on marine orga-
nleras has been shovn for both groupe (Reijnders, 1980; Malins et al.* 1988).
PCB e and PAHs are very persistent and are bioaccumulated to a great extent
(Bruggeman, 1983). Their hydrophobic nature leads to strong eorption onto
particulates. Sorption mainly takes place onto the particulate organic matter
(POM) phase (Karickhoff et al., 1979).
Various transport routes carry organic pollutants to the sea: rivers, atmosp-
heric deposition, spills and the dumping of dredging material. Estuaries,
however, roay accumulate large aroounte of polluted riverine parficulate
matter. In that case, organic pollutants contribute to the environmental
stress on the estuarine ecosystem, both in the present and in the future.
Aroong others, Readman et al. (1962), Rerrmann & Thomas (1984) and Duinker
(1986) studied the estuarine behaviour of PCBs and PAHs. Generally, pathways
and fate of PCBs and PAHs were largely de ter mine d by the particulete matter
dynatnics in the estuary, whereas no major differentiation was detected
between PCB congeners and between PAH compounds. An exception was the behavi-
our of low inolecular weight (M.W.) PAHs in the Tamar estuary (Readman et
al., 1982), which were more susceptible to microbial degradation and volati-
lization than high M.M. PAHs.
Duinker (1986) found that small/low density particulates, having higher
sorption capacity than the "bulk" particulates in the estuary, escaped from
the estuarine circulation and predominated in the coastal area (particulate
matter concentrations < 1 mg.dro ).
The Scheldt estuary (Fig. 1) is heavily contaminated with heavy metals and
organic micropollutants (RIZA, 1982). The large organic matter load causes
oxygen depietion in the Scheldt river and in the upper estuary (from Rupel-
monde to buoy 87, Fig. 1).
In the present study, we determined PCBs and PAHs in the particulate matter
of the Scheldt estuary. The ma in aims were: firstly, to aesese PCB and PAH
concentrations In the Scheldt estuary during different seasonsj secondly, to
study pathways and fate of PCBs and PAHs in the estuary, and thirdly, to
estimate the PCB and PAH load from the Scheldt river to the estuary and from
the estuary to the North sea. Only the particulate fractions were studied,
since they represent the major parts of the total PCB and PAH concentrations.
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3.2. The Scheldt estuarv
The Scheldt estuary (Fig. 1) dralns a densely populated and lndustrialissed








Southwestern Netherlands. The average freshwater input at Rupelmonde Is 110 •
m 3 ^ " 1 (ranges 20-500 m 3.s~ l). The water residence time is 30-90 daye and W
the estuarine water is mostly well-mixed. The average extension of the
seawater influence is located between Antwerp and Rupelmonde. flj
The position of the high turbidity zone (HTZ) is strongly dependent on the
freshwater discharge (Wollast & Dulnker, 1982). Riverine particulates are ^
mixed with marine particulates within the estuary: the percentage of riverine I
particulate matter is decreasing from 100 to 10 X, when salinity increases ™
from 0.5 to 25 (Salomons & Eysink, 1981). The upper estuary is often anoxic
(Wollast & Duinker, 1982). Jïspecially in summer, (nearly) anoxic conditions •
raay prevail as f ar the Belgian-Dutch border, 55 km upstream from Vlissingen |
(RI2A, 1982).
3.3. Samplinp and analvsis I
The Scheldt estuary was sarapled (irrespective of the tidal phase) five tiTnes
during a period of about one year (25-26 August and 15-16 December in 1987,
and 17-18 February, 13-14 April, 15-16 June in 1988). Waterdepth, salinity, •
turbidity, temperature, pH and dissolved oxygen concentration were continu- m
ously recorded during the cruises.
During each cruise, samples were taken at fixed salinities and always at a M
depth of 3 tnetres. Particulate matter was collected, using a continuous- f
flow centrifuge (15000 rpm; 1000 dm^.hour"*), on teflon plates (prerinsed
vith acetone and hexane), scraped off and frozen (-20°C) until further treat- ^
ment in the laboratory. All reagents used were nanograde quality. V
The particulate matter samples were freeze-dried and subsequently homogenized ™
and weighed. Particulate organic carbon (POC) was analyzed gravimetrically
using a Coleman C-analyzer. S
Sub-samples (0.5 - 2 g dry weight) were extracted during 4 hours with 150 cm3
hexane-acetone (3/1, v/v) u&ing a Soxhlet apparatus. PCB 29» PCB 155 and m
benz(b)chrysene were added as internal standards for recovery determinations. £ ,
The extracts were concentrated to 5 cm3 using a Kuderna-Danieh apparatus and
then, gently, to 1 cm under a nitrogen flow. ^
The cleaning-up was performed by eluting the extracts with hexane through a I
combined SiO2 (5% water) and AI2O3 (with Na2SC>3/NaOH burden for eulphur •
removal, Japenga et al., 1987) column. After a subsequent concentration step,
PCBs and PAHe were separated on dry AI2O3 (1 g) in a microcolunm. PCBs were B
eluted with 6 cm3 3Ï diethylether pentane and concentrated to 1 cm3. Before 8
measuring, 100 ^g PCB 143 was added as an Internal Standard. After drying the
column under a nitrogen flow, the FAH fraction was eluted with 1 ever metha- m
nol. |
PCB analyses were performed on a Hewlett-Packard 5880 gas-chroraatograph
equipped with two, temperature programmed, fused silica, capillary columns I
(SE 54 and CP sil 19 CB, both of 0.32 mm internal diameter and 50 m length) •
connected to the satne injection port, and two 6^Ni electron capture detec-
tors. ' •
PAH analyses were performed on a Hewlett-Packard 1090 liquid-chromatograph |
with two Hewlett-Packard 1046a fluorescence detectors, equipped with a






Quantificatlon of lndividual PCB congeners was carried out uslng PCB 143. The
PCB congeners determined were: IUPAC nos, 26, 44, 49, 52, 101, 118, 138, 153,
170 and 180 (nomenclature according to Ballschmiter & Zeil, 1980). Quanti-
ficatlon of PAHs vas performed with a mixture of external standards. The PAH
compounds determined were: phenanthrene (PHE), anthracene (ANT), fluoranthene
(FLA), pyrene (PÏR), benz(a)anthracene (BAA), chrysene (CHE), benz(e)pyrene
(BEP), benz(b)fluoranthene (BBF), benz(k)fluoranthene (BKF), benz(a)pyrene
(BAP), benz(ghi)perylene (BPE), dibenz(ah)anthracene (DBA) and indeno(l,2,3-
cd)pyrene (INP). The detection liroits vere 0.1 ng.g"1 for PCBs and 1-5 ng.g"1
for PAHs, dependent on the compound and the amount extracted.
Proeedural blanks were performed at regular intervals, and indicated that no
significant source of contamlnation was introduced during the analytical
procedures. Moreover, some samples were extracted twice at Identical conditi-
ons. No PCBs and PAHs could be detected in the «econd extracts.
Some samples were split up immediately after eampling and further treated as
duplicate samples. Precision for all compounds was always better than 18%.
Recoveries were 96 and 88% for PCB 29 and PCB 155 respectively (average of
both capillary columns). Benz(b)chrysene proved to be not a proper compound
for recovery determinations in Scheldt samples. In the chroroatogram, another,
yet unidentified, compound was present wlth the same retention time. Results,
reported here, were not corrected for recovery.
3.4. Results
Particulate taatter concentratlone varied considerably during the sampling
period. Highest concentrations (> 100 mg.dm"3) were measured at the salinity
interval 2-6 (the High Turbidity Zone). The location of the HTZ was strongly
dependent on the river discharge: at Walsoorden during high river flow
(February), and at Antwerp during low river flow (June), which is in agree-
ment with Wollast & Duinker (1982).
The particulate organic carbon content of the suspended matter in the estuary
ranged from 2.1-10.1%, Generally, organic carbon concentrations decreased
when salinities increased. Anoxic conditions prevalled in the upper estuary
during the eummer cruises. At Hoboken, highest dissolved oxygen concentrati-
ons (4.4 mg.da"3) were measured in February.
lndividual PCB congener concentrations ranged from 0.3 - 206.0 ng.g**.
lndividual PAH eoncentrations ranged from 11 - 14628 ng.g"1. In Table 1,
particulate concentrations et Boboken of e ome PCB congeners, sotne PAH com-
pounds, as well as total PCB and total PAH coneentrations, are presented.
Particulate PCB and PAH concentrations at Hoboken (Table 1) varied considera-
bly over time and tend to relate invereely with the river discharge. No
obvious relation is found between PCB and PAH concentrations.
Particulate PCB and PAH concentrations at buoy 87 varied considerably lees.
In Fig. 2 an example is given in which the partieulate concentrations of PCB
52 at Hoboken are compared to buoy 87 for all cruises, eupplemented wlth
measurements in May and June 1986, and January 1987 (unpublished results).
Coefficients of variation at Hoboken and buoy 87 are respectively 65 and 132.
Particulate PCB and PAH concentrations, expreseed in ng per g dry weight, as
well as normalized to the POC content, generally decreased with increasing









PCB 138 as representatlve examplee, in Fig. 3. Steep gradients were observed M
in the upper estuary, especially in December for PCBs and June for PAHs. •
During all cruisee, particulate PCB and PAH concentrations tended to show
maximum values in the HTZ. •
Compared to Boboken, the fraction of lees chlorinated congeners was always
considerably high at Vliesingen, where marine particulatee predominate. This .
shift of the PCB pattern appeared to be a gradual change in the Scheldt I
estuary. As an example, different particulate PCB concentrations, normalized •
to PCB 138, of the two end-membere (Hoboken and Vliesingen) in February, are
compared in Fig. 4. PCB 138 has been chosen as a referenee, because this
congener is stable and can be determined well.
In Fig. 5, the ratio o£ the sum of the low M.W. PAHe (PHE, AHT and FLA, g
consisting of three or four aromatic rings) to total PAHs has been plotted as I
a function of the salinlty for December. The ratio decreased from 0.5 to 0.3,
vhen the salinity increased from 0.4 to 6 and remained constant afterwards.
Pyrene (which has the same M.W. as FLA) however, ehowed behaviour sirailar to •
the high M.W. PAHs. •
The ratio of (PHE + ANT + FLA) to total PAHs at Hoboken is plotted against
the water temperature for all cruises in Fig, 6 and tends to decrease with •
increasing watertemperature. J|
3.5. Piscussion ^
The PCB concentratione meaeured in the Scheldt river are higher than the I
results previously reported (Duinker, 1986), as well as compared to the ™
rivers Rhine, Elbe, Weeer and Ems (Table 2). Three explanatione for our
higher concentrations in the Scheldt river can be given: 1. the more effi- B
cient extraction by acetone-hexane compared to use of hexane only (summarized m
by Duinker, 1986). Re-extraction of their samples with hexane-acetone indica-
ted, however, that the recovery had been (nearly) 1002 (Boon, pers.comm.), 2. m
a recent increase of the PCB pollution, and 3. the samples by Duinker (1986) I
were accidentally taken during a period with relatively low PCB levels (cf.
our April cruise).
To our knowledge, PAH concentrations in the Scheldt river have never been *•
reported before. Particulate PAH concentrations are very high in the Scheldt
river as compared to the Rhine and Tamar (Table 2). •
Particulate PCB and PAH concentrations at Hoboken (Table 1) strongly varied
during the sampling period. A weak inverse relation may exist with the river m
discharge (December being an exception for PCBs). Ho dependance on other •
physical or chemical variables (e.g. temperature, O2) could be deteeted. The
organic pollutant concentrations in the eetuary are probably determined by
emissions and variations in hydrological conditions (governing the resuspen- I
sion of sediments in the Rupel and Scheldt tributaries and the subeequent •
transport to the estuary).
Particulate PCB and PAH concentratione varied considerably less at buoy 87 in |
comparison with Hoboken (Fig. 2). The large difference may be explained by
the high residence time of the particulate matter in the upper estuary. ^


























roughly mixed in the upper eetuary (the HTZ belng most times present in the
upper estuary), before a further seaward transport takes place. Besides, the
contribution of marine particulates, expected to have relatively constant
concentrations es compared to the riverine particulates, is considerably
higher at buoy 87 compared to Hoboken.
Particulate PCB and PAB concentrations generally decreased in a eeaward
direction as a result of the mixing of riverine vith marine particulates.
Particulate concentrations normalized to POC tended to show peak values in
the HTZ. Due to great variations in the river diecharge during the sampling
period, the position of the HTZ varied also, so that this phenomenon cannot
be attributed to a certain discharge or effluent. We suggest that in the HTZ,
POK was partially broken down (Van Zoest et al.» in prep.), while subsequent-
ly organic pollutants we re readsorbed onto the remaining organic matter. The
observed pattern was most distinct in the suwmer roonths. In December, the
pattern was not observed for FCBs. This may be the result of the exceptional-
ly high load, eclipsing the common pattern.
Particulates nesr Vlissingen have relatively high concentrations of less
chlorinated congeners compared to the riverine source. We can think of 3
mechanisms causing an enrichment of less chlorinated congeners in marine
particulates: 1. atmospheric deposition with PCB mixtures enriched in these
congeners. Less chlorinated congeners preferentially evaporate, and may thus
be enriched in the atmosphere, and consequently in the deposition, 2. degra-
dation of more chlorinated congeners in the lower estuary, and 3. discharges
of PCB mixtures enriched in less chlorinated congeners in the lower estuary.
The shift in PCB pattern, however, has not been recognized in the Rhine
estuary (Klatner, pers.comm.) and Elbe (Sturm et al., 1986), euggesting that
marine particulates are not enriched in less chlorinated congeners by atmosp-
heric deposition. Besides, Duinker & Bouchertall (1989) recently found, that
the PCB mixture in aerosols and rain was dominated by a high degree of
chlorination. In literature, no evidence has been presented for the degrada-
tion of more chlorinated congeners in aerobic environments. The opposite
however, (i.e. the aerobic degradation of less chlorinated congeners and the
anaerobic degradation of more chlorinated congeners) has been reported
(Furukawa et al. 1979; Brown et «1. 1987 respectively). There is no evidence
for the third, roost plausible reaeon, because of the lack of measurements in
the harbour area of Vlissingen.
Finally the behaviour of PAHs in the Scheldt eatuary will be discussed. The
lower M.W. PAHs «ere removed in the upper estuary (Fig. 5). In general, the
differentiation between low and high M.W. PAHs may be explained by eeveral
processes: photodegradation, volatilization, desorption and microbial degra-
dation. Readroan et al. (1982) found that in the Tamar estuary the lower M.W.
PAHs (Naphtalene, PHE and ANT) vere more suseeptible to volatilization and
microbial degradation than higher M.W. PAHs. FLA vas included in the high
M.W. group. In the Scheldt estuary, however, the FLA behaviour mostly resem-
bles the PHE and ANT behaviour. Heitkarop & Cerniglia (1987) found that low
M.W. PAHs were better degraded by microorganisms than high M.W. PAHs.








gradation, volatiÜ2ation and desorption, eince there is no reason why such a J|
process should only take place in the very low salinity <0-5) range. We
suggest that microbial degradation of the low M.W. PAHs occurs in the upper _
estuary through bacteria preferentially living in anaerobic or low oxygen I
conditions. The low M.W./total PAHs ratios at Hoboken tend to decrease with •
increasing teraperatures (Fig. 6), confirming the euggestion of microbial
degradation of low M.W. PAHs. •
In general, however, microbial degradation of PAHs ia favoured by aerobic
conditions (DeLaune et al.»1981j Mille et al., 1988), but raay take place very a*
slowly in anoxic conditions (Hambrick et al., 1980). The long reeidence time I
of particulates in the upper estuary may cause low M.W. PAH degradation to be
a significant Temoval tnechanistn.
3.6. Budget calculations m
For budget calculations, it is assumed that the particulate pollutant fracti-
ons represent the major part of the load! in general, both partition coeffi- M
cients (e.g. Duinker, 1986) and particulate matter concentrations are high. p
Hoboken and Vlissingen (Fig. 1) are chosen as boundaries.
3.6;1. Input •
Table I in which the concentrations of 210PCB and SPAH for all cruises are
given, shows large variations. The annual input of PCBs and PAHs can be £
calculated by multiplying the average particulate concentrations and the S
amount of particulate matter transported by the Scheldt river into the
estuary (0.32 106 tonnes.year"1, Van Eek & De Rooy, 1990). Thus, the river
input (period August 1987-July 1988) is approximately ElOPCB - 160 kg.year"1 S
and IPAH » 12000 kg.year"1 m
The PCB pattern in the particulate matter resembles Clophen ASO (Duinker &
Hillebrand, 1983). The 10 PCB congeners considered here, account for approxi- m
mately 40% of this technical tnixture. Thus, the total riverine input of |
particulate PCBs may be estimated at 400 kg.year" .
The contribution of the dissolved PCB load is probably emaili the partition I
coëfficiënt of Aroclor 1254 (which shows only minor differences with Clophen •
ASO, Duinker & Hillebrand, 1983) ie 100.000 dm3.kg"1 (Thomann & DiToro,
1983). The average dissolved PCB concentration is then 12 ng.dm'3, correspon- B
ding to a riverine input of 42 kg.year"1, which is a minor contribution (102) m
to the total PCB input.
3.6.2. Output I
The same calculation tnethod can be used for the amounts transported to the
North eea, since the majorlty of the particulate pollutants behaved conserva- •
tively (i.e. PCBs and high M.W. PAHs). Steijeart & van Maldegem (1987) |
estimated that the amount of particulate matter entering the North sea from
the Scheldt estuary is 10? of the amount traneported by the river, thus ^
carrying the same pollutant fraction to the North Sea (respectively 16 and •
1200 kg.year"1 for S10PCB and SPAH). For PCBs, the estimated load ie too low, "
since a discharge of PCBs is probably present in the proximity of the mouth
of the estuary. flj





kg.year"1, Duinker et al. 1984) to the budget of the North sea, in splte of
the high concentration levele. Although the PCB flux is stnall, the PCB
concentrations in the estuary give riee to very high concentrations in e.g.
mussels (mytilus edulis)j at Terneuzen, the average concentration of £7 PCBs
(congeners: 28, 52, 101, 118, 138, 153 and 180) was 84 yg.(kg wet weight)"1
in 1987, which was 4 times higher than the concentrations in the Ems-Dollard
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TABLE 1» The river discharge (Q, in tn3.©"-1) and particulate coneentrations
(in ng.g"1) of some PCB congenere, S10PCB (sum of 10 congeners), sotoe FAEs
and £PAH (euro of 13 compounds) at Boboken (average ealinity: 0.45) for all
cruises.









































































average 1423 8416 2062 38241
TABLE 2: Average particulate concentrations (in ng.g'1) of some PCBe and PAHs
in the rivers Rhine (Klamer, pers.contm.)t Weser and Ems (Duinker, 1986), Elbe
(Sturm et al., 1986, average of 9 cruises in 1984-85), Tamar (Readman et al.,
1982) and Scheldt (Duinker, 1986; thie study).


























































































Fig. 2J Partieulate PCB 52 eoncentrations at Hoboken (•) and buoy 87 (+)
during tha period 1986-1988. The coëfficiënt* of variation are reepecti-
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Fig. 3i Particulat» ooncantratlon» of (A) BAP and (B) PCB 138 (In ng.kgC'
*) as * function of «alinity for »11 crui«««. Th« •alinitiet wlth th«
high«it obaerved p»rtlcul«tt aatttr eoncantration» ar* lndicaud vlth
horizontal bar* on tha x-axli.
I
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Fig•* s The particulate PCB pattems at Roboken (^^) and Vlissingen











Fig. 5: The ratio of PHE <«), PHE + AKT(+) and PHE + ART + FLA (^ ) to































Flg. 6: The ratio of (PHE + ANT + FLA) to total PAHs at Hoboken as a





Bijlage; Analyse resultaten PCBs en PAKe. Daarna sljn tevens per tocht een




















































































































































































































































































































2.5 1.4 1.4 1.8 1.8 3.2 5.3 3.7 12.0 16.7 5.8 21.3 17.0 15.0 7.1
1.5 1.3 0.4 1,1 1.0 2.0 2.4 1.7 6.3 10.6 4.6 12.7 11.5 9.4 4.6
1.8 0.8 0.5 1.1 1.0 1.8 2.1 1.5 4.7 7.9 4.2 8.4 7.4 5.4 2.7
0.8 0.4 2.2 1.8 2.0 2.6 2.8 2.6 2.8 3.9 2.3 5.0 4.6 3.1 1.6
NB!! De extractierendetnenten waren voor (iet particulair materiaal te laag (1* pentaan-extractie)
t PAK* in ng/l
RA BBF BKF SAP IP
) t PAK» In
BP FLA BBF »KF BAP IP BP
460.4 440.0 179.6 364.7 579.9 622.4
0.8 552.9 512.9 214.9 367.1 668.5 616.1
370.9 308.0 114.9 205.6 424.0 423.6
430.5 427.7 176.1 316.1 595.4 547.3
325.7 382.8 154.2 273.9 485.2 476.0
0.7 431.3 370.9 189.9 275.5 451.9 439.6
128.9 302.3 125.7 220.4 370.5 356.9
213.4 220.2 66.3 137.8 257.9 233.0
0.5 190.8 181.3 72.7 116.4 204.6 195.6




















































































































































































































































































































[ PCBs In zwevend s l i b in ng/g
#18 #15 «26 #28 #31 #49 #52 #44
ï
#101 #82 #116 #153 #138 #180 #170
2.7 1.9 0.6 2.2 2.2 4.0 6.0 4.2 16.6 28.7 12.9 39.5 36.7 30.0 14.1
3.8 2.3 0.6 2.8 2.5 5.1 6.7 4.5 16.9 27.8 13.2 15.7 31.4 23.8 10,7
4.3 3.3 1.7 3.6 3.4 6.1 9.5 6.2 19.6 26.7 14.5 31.9 29.2 22.8 10.7
4.9 5.1 1.4 4.5 3.6 6.2 8.9 6.3 20.3 29.3 15.4 33.4 31.2 22.5 11.$






















































































































































































































































































NB!! Slfbextrsctie: 2* met pentaan.
E PCBs In zwevend slfb 1r> ng/g




































































































































































[ PCBs in water,in ng/L )





































































































t PCBs fn iwevend t l i b in ng/g
«18 «15 «26 «28 «31 «49 «52
0.33 0.21 0.15 0.09 0.15 0.14 0.06 0.03
0.38 0.17 0.10 0.07 0.07 0.09 0.02 0.01
0.29 0.16 0.10 0.06 0.06 0.07 0.02 0.01
0.26 0.16 0.11 0.08 0.09 0.09 0.03 0.02
0.25 0.15 0.08 0.08 0.10 0.10 0.05 0.04
0.25 0.14 0.07 0,05 0.07 0.06 0.04 0.02
0.15 0.09 0.07 0.06 0.06 0.06 0.03 0.02
0.09 0.05 0.04 0.04 0.04 0.04 0.02 0.01
0.08 0.03 0.02 0.02 0.02 0.02 0.01 0.01
0.08 0.03 0.03 0.03 0.01 0.02 0.01
1




























































































































































































































































AUE CONCENTRATIES IN HG/CI f
AUGUSTUS 19B7
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Between May 1986 and January 1989, samples were taken at three occasions in
the heavily polluted Scheldt estuary, in order to determine pathways and M
fate of organic micropollutants. One group parameter (cholineeterase inhibi- W
tion activity, CHOL) and 30 individual compounds (ineluding chlorobenzenes,
chloronitrobenzenes, volatile halocarbons and pesticides) were detected at •
least once. Another 10 organic pollutants vere identified and quantified by •
GC/MS analysis. Many other, as yet unidentified, compounde were also pre-
eent. The river Scheldt appeared to be the major eource for most pollutants, ^
although emissions along the estuary vere also detected. •
Most pollutants were removed from the water during estuarine mlxing (non-
conservative behaviour) probably due to various processes, euch as volati- M
lization, degradation and photolysis. The fractional loss for most volatile |
halocarbons was approximately 75X, but sometimes 100% <e.g. trichlorometha-
ne). The fractional loss for CHOL was seasonally dependent! 5-10% in winter, »
and 35-40% in summer months. I
For most compounds reasonable agreement was found when observed sediment-
water partition coefficients (Koc) were compared to predicted values. Pro-
nounced deviations were present, however, indicating non-equilibrium conditi- M
ons, probably because of slow sorption kinetics. •
The concentrations measured in the inflowing freshwater were compared with •
recently published ecotoxicological freshwater quality objeotives, The I
results show that some organic pollutants (e.g. hexachlorobenzene, CHOL,
lindane, 1,1,1-trichloroethane) alwaye exceeded the published ecotoxico-
 m
logical risk values, suggesting that these pollutants may have an impact on I


































The Scheldt estuary is a coastal plain estuary, situated in the South-West
Hetherlands and North-West Belgium (Fig. 1). The Scheldt estuary is well-
roixed under eonditions of average freshwater discharge. The residence time of
the estuarine water ie two to three months. Both the fluvial and upper
estuary are heavily polluted, as a result of large waste water discharges.
This causee, for exanple, low or even zero oxygen concentrations in the
upper estuary.
Monthly roeasurements in unfiltrated water on the Dutch-Belgian border indica-
te the occurrence of many organic micropollutants (Rijkswaterstaat, 1985).
Many of these pollutants appear on the priority list of the European Coro-
munity (Dekker, 1983). Pathways and fate, and possible ecotoxicological
effects are, however, poorly documented.
Buring a period of approximately three years (May 1986 - January 1989), the
Scheldt estuary was frequently sampled in order to study the behaviour of
organic micropollutants. Considerable attention was given to polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAHs) and polyehlorinated biphenyls (PCBs) (Van Zoest
& Van Eek, submitted). These two groups of organic micropollutants unques-
tionable have an impact on marine organisms (e.g. Reljnders, 1980). The
occurrence of other groups of organic pollutants in the Scheldt estuary was
also investigated in order to:
- assess the present concentration levels of these pollutants, as well as
their variation in time and space,
- deterroine their behaviour, and
- compare the measured concentrations with recently published ecotoxicolo-
gical values (Van de Gaag et al., 1989) in order to evaluate possible
effects on the ecosystem.
In the present etudy the following organic micropollutants, for which readily
available analytical procedures exist, were investigated: chlorinated benze-
nes(CBs), the group parameter cholinesterase inhibition activity (CHOL),
pentachlorophenol (PCP)t volatile C^, C2 and C3 halogenated hydrocarbons
(VCHs), mono-chloronitrobenzenes (CNBs), hexachlorocyclohexanes (HCHs),
dieldrin, endrin and cr-endosulfan. Besides, a sample was analyzed by GC/MS
for the Identification of as many compounds as possible.
To our knowledge, this study is the first detailed report on the occurrence
and behaviour of these pollutante in the Scheldt estuary.
4.2. Materials & tnethods
A survey of the three different sampling campaigns vith the compounds analy-
zed is given in Table 1.
Firstly, in May 1986 one water sample was taken at the Dutch-Belgian border
(buoy 87, Fig.1) for GC/MS analyeie. Secondly, in June 1986 nine samples were
taken over the entire estuary to determine the presence of HCHs, mono-CNBe,
dieldrin, endrin and a-endosul£an. The samples were pressure-filtrated with








pre-veighed glass-fibre filters (0 29 cm). The filtrated vater vas transpor- •
ted to the laboratory in etainless steel drums. The filters vere deep frozen *
until analysis. Thirdly, from August 1987 to February 1989 four stations
(Fig, 1) vere sampled five titnes for VCHe, PCP, CHOL and CBs, The samples for I
VCHs, PCP and CHOL were stored in dark brown glass bottles. The samples for I
CHOL vere preserved with dichloromethane (5:1, v/v). For CBs, up to 1000 dm3
vater was centrifuged vith a continuous-flow centrifuge equipped vith remova- m
ble teflon plates. The vater samples vere kept cool in dark brown glass I
bottles. The particulate matter samples were frozen until analysis. At
Hoboken and Vlissingen duplicate samples were always taken. Salinity, tempe-
rature, dissolved oxygen and pH were continuously recorded during each •
cruise. H
4.2.2. Analysis M
The organic micropollutants from the 10 dm3 vater sample were concentrated on •
an XAD-4 resin and subsequently extracted vith dichloromethane. The concen-
trated extract (with added internal standards) was routinely analyzed for 74 •
compounde by GC/MS. Detection limite ranged from 0.01-0.05 pg.dnf3, depending |
on the compound.
The samples collected in June 1986 were treated as described by Duinker & •
Hillebrand (1983). Briefly, the water vas extracted with n-hexane using a
continuous liquid-liquid extractor. The oven-dried (60 °C) filters with
suspended matter vere weighed and soxhlet extracted with n-pentane 'for 16 •
hours. After concentration and clean-up with AI2O3, PCBs (not reported here) V
and the organic compounds reported here, were separated by eluting the 1 cnr
extract on a eilica cel column. The detection limit was 0.1 ng.dra"3 for dis- M
solved and 0.1 ng.g~* for particulate compounds. Recoverles, as determined by ]J
re-extraction of the sample, were always better than 80%.
In the samples taken during the third sarapling campaign, VCHs vere determined •
according to Van de Meent et al. (1986) and PCP vas determined as described ™
by Wegman & Van den Broek (1983). Detection limits for VCHs and PCP were 0.01
yg.dnT3. CHOL was determined according to procedures from the Netherlands |É
Normalisation Inetitute (NEN 6526, 1987). The detection limit was 0.1 yg.dm" |
3
. The inhibition activity i6 expressed in paraoxon-equivalents. Dissolved
CBs were extracted twice vith petroleum ether. The (wet) particulate matter m
was extracted firet with acetone and subsequently vith petroleum ether. The •
petroleum ether was decanted and a subeample injected int o a capillary gas
chromatography with electron capture detection. Detection limits for dissol-
ved CBs were 80-130 ng.dm"3 for DiCBs, 15-25 ng.dm'3 for TriCBs, 25-45 ng.dm" I
3
 for TetraCBs (TeCBs) and 25 ng.dm~3 for PentaCB (PeCB) and HexaCB (HCB). •
Detection limits for particulate CBs were dependent on the atnount of extrac-
ted particulate matter and were 3-15 for DiCBs, 0.6-1.0 for TriCBs, 0.9-1.8 U
for TeCBs and 1.0 ng.g"1 for FeCB and HCB. The reproducibility of the CHOL, |
PCP, VCHs and CBs analyses, as determined with the duplicate samples from
Hoboken and Vlissingen vas satisfactory. Precision was generally better than



























4.3. Resul%8 and discuseion
«3_i!_ Occurrence and behaviour
The concentrations of the compounds determined in the 10 dm^ vater sample by
GC/MS are given in Table 2, A suraraary of the results for diesolved and
particulate organic compounds (CNBs, HCHs, dieldrin, endrin and a-endosul-
fan), determined in the second sampling campaign, is given in Table 3. The
results for CHOL, PCP, VCHs and CBs for the four sampling stations of the
third sampling campaign are summarized in Table 4. Sotne examples of salinity
(S)-concentration plots are shown in Fig. 2a-d.
GC/MS analvsie, Eleven of the 74 routinely monitored organic micropollutants
were identified and quantified by GC/MS (Table 2). The group of 11 compounds
covers several chemical applications: insecticides (e.g. simazine), interme-
diates (e.g. mono-CB) and solvents (e.g tetrachloroethene). To our knowledge,
tneasuremente of these compounds are scarce or absent in the literature, Weber
& Ernst (1983), however, reported similar concentration leveIs of tribu-
tylphosphate in three German estuaries.
In the Scheldt sample, a great number of other peaks could not be identified.
Further effort is needed to quantify these unknown ehemicals and to elucidate
their environmental fate. One vould expect that certain compounds, measured
during the two subsequent sarapling campaigns, vould also have been detected
by GC/MS. Only tetrachloroethene» however, was identified. Other compounds
such as CBs and CNBs, expected to be identified by GC/MS, were not detected,
indicating that their concentrations were well below the detection limit for
GC/MS.
CNBs. HCHs. dieldrin. endrin and ot-endosulfan. Most compounds were detected
throughout the entire salinity interval, except particulate CNBs (Table 3).
Lindane (r-HCH) was found in remarkably high concentrations (up to 125 ng.dnf
3), indicating its present use in the watershed of the Scheldt. In three
German estuaries, Weber & Ernst (1983) reported lindane concentrations of up
to 100 ng.dm~3, Dieldrin and endrin were still present in measurable concen-
trations (Table 3) despite the ban on their use since 1981 (EEC, 1979).
In general, dissolved concentrations (except for CNBs) decreased with increa-
6ing salinities, indicating that the river Scheldt is the major source for
these compounds. Dissolved t-HCH behavad conservatively, whereas dissolved
CNBs showed maximum concentrations at S - 8-12 (Fig. 2a). Dissolved endrin
and cr-HCH also had peaks at S • 8-12» though somewhat less pronounced. The
maxima in the concentration plots may be caueed by emissions or desorption.
It can be calculated, however, that desorption alone cannot explain these
maxima, since the particulate organic compound, as well as the suspended
matter concentrations, were too low to cause an increase of approximately 1
ng.dm"3 for dissolved CNBs (Fig. 2a). An emission of industrial waste water
at Bath is therefore probably responsible for the maxima. Another maximum of
dissolved CNBs was found at S « 23, near Terneuzen, where water from a canal
and industrial waste water are discharged into the estuary.
Particulate coneentratione of these group of compounds generally decreased









CBs. VCHs. CHQL and PCP. Dissolved 1,3-DiCB, 1,3,5-TriCB, Tetra-, Penta- and
HexaCBs could we re never detected (with the exceptlon of 1,2,3,4-TetraCB in _
December 1987), and are therefore not included in Table 4. The concentrati- •
ons of the other dissolved CBs vere also very low: 892 of all measurements in ™
the estuary were below detection limits. The S-concentration plots that could
be drawn indicated firstly, that the Scheldt river was the major source and tt
secondly, non-coneervative behaviour.
IParticulate CBs could be detected more often, although 47% of all measure-ments were below detection limits. The PeCB and HCB concentratione in the
river Scheldt were considerably higher than thoee reported by Duinker et al.
(1984). Particulate CBs generally decreased with increasing ealinities,
primarily because of the mixing of riverine and marine particulates. V
Both dissolved and particulate CB concentrations varied considerably in
time. Particulate CB concentrations in winter were higher than in surnmer •
<e.g. 1,2,4-TriCB, Fig. 2b), and in suraraer, dissolved CBs could only be Jj|
detected at Hoboken. Three proceeses may explain these observations: microbi-
al degradation, photolysis, both thought to be more important in sumrner, and —
volatilization, of which it is not clear whether it predominates in summer or I
winter. It can be argued that volatilization will be higher in sumraer, since "
Henry's Law Constant is positively correlated to the teraperature (e.g.
Gossett, 1987). In winter, however, the average wind speed is considerably M
higher and this also favours volatilization (Southworth, 1979). Of the three 'm
processes just raentioned, volatilization was found to be the most important
removal process in Lake Ontario (Oliver, 1987) and in marine roeeocosms m
(Wakeham et al., 1986). Biodegradation appeared to be relatively unimportant •
for (uC-labelled) mono-CB, 1,4-DiCB and 1,2,4-TriCB. (Wakeham et al., 1986).
Table 4 shows that tetrachloromethane always had low concentrations. 1,1,1- •
trichloroethane, trichloromethane, trichloroethene and tetrachloroethene •
alwaye showed strongly decreasing concentrations when the salinity increa-
sed, suggesting the river Scheldt as the major source. 1,1,1-Trichloroethane M
once showed highest concentrations at buoy 87, indicating a possible source |
for this compound in the upper eetuary. Concentrations of 1,2-dichloropro-
pane, dibromochloromethane, tribromome thane and bromochlor ome thane were M
generally below detection limits, although meaeurable concentrations were I
sometimee encountered In the estuary, probably as a result of emissions.
VCHs have low eediment-vater partition coefficients (e.g. Sabljic, 1984). It M
can be shown that VCHs in the Scheldt estuary largely occur in the dissolved B
phase (e.g. the dissolved fraction of trichloroethene is always higher than
952). Thus, the S-VCH plots in Fig.2c (with tetrachloroethene as an example) M
may be evaluated in terms of the behaviour of dissolved concentrations. |
Fig.2c indicates non-conservative behaviour of VCHe in the Scheldt estuary. »
Variabilities in the riverine concentrations cannot explain the pat tem •
observed, since concentration leveIs always decreased with increasing salini-
ties. The removal of VCHs may be explained by volatilization, tnicrobial

























Hsu (1978) concluded that volatilization and biodegradation vere the dominant
removal prooesses for VCHs. Concentration levels in the Back estuaryf howe-
ver, were up to 10 tlinea hlgher than in the Scheldt estuary.
An estimation of the fractional loss may be obtained using the S-concentra-
tion plots. One can deterrolne the extrapolated rlverine concentration from
the linear eection of the plot, and thus the fraction removed in the estuary
(cf. Officer, 1979). The fraetional loss averaged approximately 75* for most
VCHs, independent of the sampling cruise. However, trichloromethane, for
exarople, was detected only once at Vlissingen (January 1989) and the fraction
usually removed may be considered to be 100 X.
The behaviour of VCHs ie very similar, which is not eurprising considering
the reseinblance within the group: Henry's Law Constante vary only elightly
(Gosset, 1987). No major differences in the fractional loss were obeerved
between euramer and winter raonths. ïïiie may indicate that for VCHs the volati-
lization rate is relatively high in both auroraer and winter, because of the
relation between Henry's Law Constants and the temperature (sumraer) and high
wind speeds (winter).
PCP, which is still intensively used as a biocide, wa6 mainly detected in the
estuary in winter (only once in eummer at Hoboken). Weber & Ernst (1983) also
reported PCP concentrations up to 100 ng.dm"3 in three German estuaries. PCP
is removed very f ast in the Scheldt estuary (Table 4). Biodegradation and
photolysis are probably the most important removal mechanisms (Pignatello et
al., 1983).
The organic micropollutants that determine the chollnesterase inhibition
activity (CHOL) consist mainly of organophosphates and carbamates, which are
used as pesticides. Both groups have low octanol-water partition coefficiente
and relatively high water solubilities (Karickhoff, 1981). CHOL is also
removed in the upper estuary (Fig.2d), but much less than VCHs. The fraction-
al loss was 5-10% in winter months, and 35-40* in «umraer months. The most
important removal inechaniems are probably biodegradation and hydrolysis.
These two processes both influence the environmental fate of organic com-
pounds to a larger extent during perlods with higher temperatures. Volati-
lization is probably of less iroportanee, because of the formation of hydrogen
bonds with water moleculee.
Partition coefficients. The data from the second eampling campaign and the
CBs from the third allow ue to calculate sediment-water partition coeffi-
cients. Karickhoff (1981) hae shown that the partition coefficients, normali-
zed to particulate organic carbon (i.e. K(,c)» are fairly constant and that
Koc can be predicted by the octanol-water partition coëfficiënt (Kow) of the
hydrophobic compound.
In Fig.3, our log KQC values (median and range) are plotted as a function of
log Kow, and compared to the predicted log KoC, according to Karickhoff's
empirical relation. It appears that the Koc values observed are fairly well
predicted by the empirical relation, although ranges of the observed Koc are
rather high (up to a factor of 5, except for 1,2 DiCB: 10). The agreement








sutnmer and winter, or lower and upper estuarine samples «ere eeparated. •
Moreover, deviations tend to be higher with low log K ^ values (e,g. r-HCH, •
CNBs). Oliver & Charlton (1984) found a similar trend for CBs in Lake
Ontario. •
We suggest that deviations are caused by non-equilibrium conditions in the
Scheldt estuary, especially for the more reactive corapounds. Due to volatili- ^
sation frotn the dissolved phaee and slow desorption (desorption half-lives •
averaged about 40 days at 20°C for eome CBs {Oliver, 1985)), equilibriura is *
not achieved. This is supported by the fact that K o c ' e were always considera-
bly lower at Hoboken than at buoy 87 (data not shown). The observed low K o c flt
values for r-HCH cannot be explained at the present time. |
IEcotoxicologyVery recently, new water quality objectives for surface fresh water based on
ecotoxicological knowledge were published in the Netherlands (DBW/RIZA, 1989;
Van der Gaag, 1989). The "ecotoxicological risk*' values are based on No- M
Effect-Concentrations (NOEC) and LC50 levels published in the literature, £
while also synergistic and antagonietic effecte were taken into account. The
published risk values are for normalized water samples, i.e. for water _,
samples with a partieulate matter concentration of 30 mg.dm"3 with 103S •
organic carbon. Risk values were determined for 118 organic mieropollutants •
and eight heavy metals.
It was possible to compare the results for Hoboken for 16 compounds with the Tf
published risk values. The result of the comparison is given in Table 5.
Table 5 shows that soroe compounds (1,1,1- trichloroethane, HCB, CHOL and x- m
HCH) always had higher concentrations at Hoboken than the risk values, sugge- •
sting that these pollutants may have an impact on the freshwater ecosystem of
the Scheldt. Other pollutants like e.g. PCP and TriCBs eometimes exceeded the
risk values. I
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TA6LE 1. Survey of the re suite of the three eatnpling catnpaigns






































some grams of spnr for
particulate compounds.
1 dra3 unfiltrated
water for VCHs, PCP
and CHOL. 4 dm^ water
for dissolved CBs
and eome graras of
6pitr for particulate
CBs
^: number of samples.
2
: sallnlty between brackets. For 3. average of the five cruises.
3
: abbreviations used:
HCHs: a-, /Q- and r-hexachlorocyclohexanes.
CNBs: 2-, 3- and 4-chloronitrobenzenes,
VCHs: volatile C]., C2 and C3 halogenated hydrocarbons.
PCP : pentachlorophenol.
CHOL: cholinesterase inhibition activity (group parameter).
CBs : chlorinated benzenes.
*: sampling depth always 3 in below water surface.
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TABLE 2. Concentration of several organlc micropollutants quantified by GC/MS at







TABLE 3. Particulate (in ng.g"1) and diesolved (in ng.dnT13) concentrations of •
organic micropollutants in the Scheldt estuary meaeured during the June 1986
cruise (nutnber of samples! 9). tÈI
Compound median min. max.
ct-HCH ng.g"1 0.1 - 0.3 •
ng.dtn"3 1.0 0.5 1.4 •
jS-HCH ng.g"1 0.6 - 1.7
ng.dtn"3 0.7 0.1 1.1 •
T-HCH ng.g"1 2.5 0.3 6.0 •
ng.dm"3 82 17 125
2-CNB ng.g"1 1.9 •
ng.djn"3 1,3 0.5 2.1 •
3-CNB ng.g*1 0.2 - 1.5
ng.dni"3 0.3 0.1 1.3 —
4-CNB ng.g"1 0.3 - 1.9 •
ng.dm"3 1.4 0.5 2.5 *
Dieldrin ng.g"1 3.7 1.2 6.7
ng.dtn"3 0.8 0.3 1.4 •
Endrin ng.g"1 2.8 0.8 5.9 m
ng.dm"3 0.4 - 1.0
a-Endosulfan ng.g"1 1.0 0.4 1.9 m
ng.dm"3 0.7 0.1 1.2 I
-: concentration below the detection limit (0.1 ng.g"1 and 0.1 ng.dtn"3 for ^
particulate and diesolved compounds respectively •
I
I










































































































































































































































: munter of observatlon*.
-: concentratlon below tbc detectlon lttdtst
80-130 ng.dm'3 for dissolv«t and 3-15 ng.g"1 for particulate DICBs;
15-25 ng.d»-3 for dissolved and 0.6-1.0 ng.g"1 for particulate TriCBs;
25-45 ng.da"3 for dissolved and 0.9-1.8 ng.g"1 for particulate TeCBs:
25 ng.dn for dlssolwed and 1.0 ng.g- for partieulate PeCB and HCB;
0.01 pg.dm for PCP and VCttst








TABLE 5. Total micropollutant1 coneentratione at Hoboken (June 1986 - January
























































0.02 - 1.10 +
1.10 - 2.00 ++
0.002
1J Total concentration for the water phase nortnalized to a particulate matter
concentration of 30 mg.dm"3 with 102 organic carbon.
2
: ++ - Concentration alwaye higher; + - concentration sometimes higherj - «•
concentration always lower than published risk value.
*: for the compounds with * no risk values for the waterphase were available. For




















































Fig . 2: Sal in l ty-cone«ntrat ion plot» for ••ver»l organic poHutantt in th«
Scheldt tatuary. « . ) Di#aolv«d CKB* and t-HCH/100 (in ng.da*3) in June 1986, b.)
Par t i cuUt . l,2,«-TriCB ( in ng .g / 1 ) during * cruia»«, c . ) T«trachloro«th«na ( in

























F±g, 3: Log Rog values (median and tange) as a function of log K ^ (froms De





Bijlaget Analyse resultaten overige organische microverontreinigingen.















T aw.st. DOC Foe chfl-a
ug/L
19.0 16 2.54 3.9 4.08
19.5 18 4.16 5.4 2.55
19.8 24 5.04 6.0 8.22







[ CBs in elfb, in ng/g
13- 14- 12- 135- 124. 123. 1234.













































t CBs In water, in ng/g ] t VCHs
14- 12- 13- 123- 1234- 111




















































































































































[ CBs in water, in ng/g ] [ VCHs in ug/L
14- 12- 124- 123- 1234- 111-













































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































HISTORICAL INPUT AMD BEHAVIOUR OF HEXACHLOROBENZEME. POLYCHLORINATED
BIPHENYLS AMD POLYCYCLIC AROMATIC HYDROCARBONS IN TWO DATED
SEDIMENT CORES FROfl THE SCHELDT ESTUARY
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IABSTRACTHCB and individual PCB congener and PAH compounds were measured in the <63jjm
fraction of two dated sediment cores from the salt marshes in the eastern •
part of the Scheldt estuary in order to determine their historical input and |
behaviour.
The recent input of PCBs and PAHs (e.g. 80-280 vg.tn-2.yr~1 for PCB 153 and 2- I
7 mg.m-2.yr"1 for fluorantbene) is 2-3 times lower than the maximum input in
the mid 1960s. The atmospheric contribution is email {about IX) coropared to
the sediment flux, Organic micropollutant concentrations in one core are two JÊ
times higher than in the other one, although at both loeations approximately •
the sarae sediment is being deposited. The reason for this difference has not
been cleared up completely, Dumping of dredged marine sediment with lower •
organic pollutant concentrations at one location and of fluviatile sediment I
with higher concentrations at the other location is probably the cause,
The PCBs show post-depositional congener-selective mobilization caused by •
adveetive transport (tailing). The PCB pattern changes between 1965 and 1975 ü
from less chlorinated to more heavily chlorinated PCBs. This shift colncides
with the decrease of usage of PCBs in open syetems. M
Contrary to PCBs, the PAHs assemblage Is retnarkable uniform within a core and |
between the cores. The PAH ratios Indicate that combustion of coal is the
source of PAHs in the Scheldt estuary. Only phenanthrene shows a slightly ^



































Estuaries near urbanized and industrialized areas receive and retain large
quantitles of toxic organic pollutante. Both the amount and nurober of organic
pollutante, diecharged into the estuarine environment, have increased rapidly
during the past decades.
Several factors determine the retention and preservation of organic pollu-
tants in estuarine sediments: eorption of the organic compound onto the
suspended particulate matter, the stability of the organic compound both in
the water column and the sediment, and the hydrodynamical conditions, of
which the sedimentary depositional pattern is the most important.
The accumulation of various groups of persistent organic pollutants in
lacustrine, estuarine and marine sediments has been studied in several parts
of the world. This has provided Information on the historical input and on
post-depositlonal mobility and reactivity of these cotnpounds (e.g. Gschwend &
Hites, 1981; Barrick & Prahl, 1987; Pavoni et al., 1987} Readman et al,,
1987) Oliver et al., 1989). Most studies show that post-depositional mobility
and reactivity are not very important. Therefore most times some Information
is obtained about the historical input. Rapaport & Eisenreich (1988) and
Oliver et al. (1989) for example found depositional patterns of some pestici-
des, polychlorinated blphenyls (PCBs) and chlorobenzenes, which were largely
in agreeraent with the known production records in the United States. Readman
et al. (1987) found that the polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH) assemblage
in a core from the Tamar estuary was very uniform. This suggests that no
processes such as degradation and mobilization, which should act eompound-
selectively, affected the PAH di'stribution in the sediment. Pruell & Quinn
(1985), however, found that the historical record of organic pollutants may
be disturbed by smearing because of bioturbation and by dumping and dredging.
Finally, some pollutants can be transformed anaerobically (e.g, p,p'-DDT to
p,p'-DDDi Oliver et al., 1989).
The Scheldt estuary has proven to be eeverely polluted by various groups of
organic pollutants (Van Zoest & van Eek, 1990a; Van Zoest & van Eek, 1990b).
These studies show that, within the North Sea area, concentration levels of
particulate PCBs and FAHs are the highest in the Scheldt river. Moreover, it
was estimated that approxiraately 902 of the PCB and PAH rlver input was
accumulated in the estuarine sediments. This fraction may re-enter the
aquatic environment beeauee of changes in the hydrological and/or geomorpho-
loglcal regime in the future.
In this study we examine the vertical distributions of hexachlorobenzene
(HCB), PCBs and PAHs in two dated sediment cores, in order to assess the
historical input of these organic pollutants as well as to investigate their
post-depositional behaviour. From this some understanding is also gained of
the former concentrations in the water column and possible ecotoxicological
risks. Perhaps some conclusions can than be drawn in the future concerning
the question if the etrong decline of the fauna in the Western Scheldt
estuary after World Warll is due to organic micropollutants or not. Details
on the dating of the sediment cores and the hietorical input and diagenetic
processes concerning heavy me tals are presented in two accompanying papers








5.2. Materials and methods •
Berger & Van Eek (this volume) described and dated three sediment cores
(Konijnenschor, Saeftinghe and Emanuelschor, further abbreviated as K, S and
E) from the salt marshes in the eastern part of the Scheldt estuary (see •
Fig. 1 o£ Berger and Van Eek, this volume). A large part of the highly m
polluted fluviatile sediments accumulates in thie area. The average sedimen-
tation rate for K was 1.7 cm.yr" 1 during the last 25 years based on the 1 3 7 C s WÈ
profile and 1.3 cm.yr" 1 before 1963 based on the 2 1 0 P b profile. The average £
eedimentation rate for E was 0.87 cm.yr" 1, based on both 2 1 0 P b and ^ ' c s
profiles.
A separate core was taken at K and E (S was not analyzed for organic pollu- ™
tants) within the immediate vicinity of the dated cores for the study of
organic pollutants. The plastic core liners were pre-cleaned with hot water. I
The cores were frozen at -20°C in the laboratory after collection. They were m
thawed slightly and sectloned as described by Berger & Van Eek (this volume).
Both cores were approximately 85 cm long, corresponding with respectively 55 M
and 95 years of deposltion for K and E. •
The cores taken at K and E came from sites 3.0 end 2.6 meters above mean sea
level. The sites are flooded respectively 25 and 175 tlmes a year. A rather
dense vegetation was present at both sites. The E core contained more fine- fl
grained material, which corresponded with hlgher particulate organic carbon •
(POC) concentrations (Berger & Van Eek, this volume). The cores were rather
uniform, the K core contained some sandy layers below 60 cm. The sediments at M
K were anoxic below 15 cm and at E below 30 cm. •
Selected samples were wet-sieved on a 63jjm teflon sieve, according to the _
method of Klamer et al. (1990). Besides soroe samples were subdlvided into I
three grain size classes (>63jjm, 20-63pm and <20/jm). All fractions were ™
weighed and frozen until further treatment. The samples <63JJIU and some
subdlvided samples were freeze-dried and subsequently homogenized. A subsara- fl[
ple was gravimetrically analyzed for particulate organic carbon (POC) using a •
Coleman C-analyzer.
The analytical methods for PCBs, HCB and PAHs have been described previously I
(Van Zoest &, Van Eek, 1990a). Briefly, separate (for chlorinated and non-
chlorinated compounds) sediment subsamples were extracted during 4 hours with
 —
hexane-acetone (3/1, v/v) using a Soxhlet apparatus. The clean-up procedure I
for PCBs was carried out on a combined column with Si(>2 and AI2O3 (with '
Na2SC<3 and NaOH burden for sulphur removal, Japenga et al., 1987), and on a
column with eolely AI2O3 (with also Na2SO3 and NaOH) for PAHs. M
PCB analyses were performed on a Hewlett-Packard gas ehromatograph equipped |
with two, temperature programmed, fused silica, caplllary columns (SE 54 and
CPsill9 CB, both of 0.32 mm internal diameter and 50 m length) connected to m
the same injectlon port, and two ^ % i electron capture detectors. M
PAH analyses were performed on a Hewlett-Packard 1090 liquid ehromatograph
equlpped with a reversed phase column (Vydac 201 tpb-5, 4.6*250 mm) and two
Hewlett-Packard 1046a fluorescence detectors. •
The 13 PCBs determined were the IUPAC numbere 28, 31, 4 4 , 49, 52, 101, 105,
118, 138, 153, 170, 180 and 187 (nomenclature according to Ballschmlter & •


























anthracene (ANT), fluoranthene (FLA), pyrene (PYR), benz(a)anthraeene (BAA),
chrysene (CHR), benzo(e)pyrene (BEP), benzo(b)fluoranthene (BBF), benzo-
(k)fluoranthene (BKF), benzo(a)pyrene (BAP), benzo(ghi)perylene (BPE), di-
benz(ah)anthracene (DBA) and indeno(l,2>3-cd)pyrene (INP). The detection
limits were 0.1 ng.g"* for PCBs and HCB and 1-5 ng.g"1 for PAHs, dependent on
the compound and the amount extracted.
Reeoveries of added standards were always better than 902. Analyses of
duplicate samples indicated, that the precision for all compound6 was always
better than 15X.
5.3. Results and discussion
Analytical results for the two coree K and E are summarized in Fig. la, lb
and lc. Fig, la shows total PCB (sutn of 13 congeners) eoncentrations as well
as two representative PCB congeners PCB 52 and PCB 138, Fig. lb shows total
PAH (suro of 13 eompounds) eoncentrations as well as two representative PAH
compounds fluoranthene and benzo(a)pyrene and Fig. lc shows HCB eoncentrati-
ons as a function of sediment depth and age. Sediment eoncentrations are
given in ng.g" , not in ng.g~* POC, because of the breakdown of POC in the
sediments. The results confirm the status of the Scheldt estuary as highly
polluted (see Van Zoest and Van Eek, 1990a).
All organic pollutant eoncentrations rapidly decreased 2-3 times after the
peak concentration except for the two uppermost sample6 of the K core. The
two high eoncentrations of the K cote can fully be attributed to the high,
non-typical, organic carbon content for these samples (4,2Z compared to 3.0 ±
0.6% for the entire core in the fraction <63pm). They are not the result of a
recent increase in the discharges.
The peak eoncentrations for PCBs and PAHs occurred in the mid 1960s, whereas
the HCB peak concentration is found in 1972. Unfortunately, no usage data are
available for the Scheldt watershed to confirm this.
The results for PCBs are in agreement with other areas (e.g. the Waddenzee,
TNO, 1984; the lagoon of Venice, Pavoni et al, 1987; Lake Ontario, Oliver et
al, 1989). Peak eoncentrations were found 5-10 years later in some other
studies (e.g. Charles k Hites, 1987 ï Rapaport 4 Eisenreich, 1988). In all
cases however, fast increases in PCB discharges were recorded after 1945-
1950, which is in agreement with PCB production and usage records in the US
(Rapaport & Eisenreich, 1988).
A more varlous input history (worldwide) is reported in the literature for
PAHs. The coroparison of the Scheldt estuary with other areas is therefore
more difficult. Hites et al. (1980) and Barrick et al. (1987) found maximum
PAH eoncentrations in the US in the early 1950s, euggeeting that the decrease
afterwards reflected the change frotn coal to oil and gas as the home heating
fuels. In Europe, Pavoni et al. (1987) and Readman et al. (1987) found peak
PAH eoncentrations in respectively 1960 and 1980. This varlety of input
histories probably reflecte more specific, region dependent discharge pat'
terns, in contrast to PCBs.
Less inforraatlon is available for BCB. In the US, peak eoncentrations found
in sediment cores, were established in 1965-1970 (Rapaport & Eisenreich,








It can be calculated that the atmospheric contribution to the annual input o£ JÉ
organic pollutants is ©mail cotnpared to the sedimentary flux. The atmospheric •
flux In 1986 for e.g. PCB 153 is approximately 0.9 pg.tn"2 and for FLA 50
yg.ro"2 (KNMI-RIVM, 1986). They are relatively email compared to the present- *m
day sediment flux in the two cores o£ the Scheldt estuary (respectively 80 I
and 280 jjg.trT2.yr~l for PCB 153 and 2 and 7 mg,m*2.yr'*1 for FLA in E and K). m
The atmospheric PCB 153 flux in the Scheldt estuary is of the satne magnitude
ae the fluxes recently measured in the ÜS in peat cores (Rapaport & Eieen- Ij
reich, 1988). •
5.3.2. Behaviour •
Some characteristics calculated froni Fig. 1 are given in Table 1 and are •
discussed below.
Table 1 shows that the PCB pattern (e.g. PCB 138/PCB 52 in K and E) and the |
PAH assemblage in the most recently deposited sediment is identical. There is
no reason to assume that this vas not the case in the past. Thus, alterations ^
in the vertical distribution of PCBe and PAHs are attributed to proceeees I
rather than variations in the pollution source(s). *
Table 1 also shows that the absolute concentrations (e.g. PCB 52 R/ PCB 52 £) B
between the K and E core vary by a factor 2. An explanation for this diffe- flf
rence is difficult to find. The two core locations have approximately the
sarae distance to the ma in pollution source, i.e. the river Scheldt and more M
or less the same sediment should therefore be deposited at both K and E (Van •
Zoest & van Eek, 1990a).
A possible explanation is that the E core contains, contrary to our expecta- •
tions, relatively more fine sediraents of marine origin with consequently •
lower organic micropollutant concentrations than the K core. We indeed found
indications from former dredging and dumping activity statistics that near E Ij
probably sediments from more marine locations have been dumped and near K |
sediments from more fluviatile locations. An argument against this explanati-
on is the rather constant sediroentation rate found, since we expected that M
the dumping of dredged material would cauee a more irregular eedimentation I
pattern. •
The differences can not be explained by differences In organic carbon con- I
tent, because E has a higher organic carbon content than K. This increases •
in stead of decreases the difference between E and K if the concentrations
are expressed in ng.gPOC . •
Grain-size differences are not responsible for the difference because the
concentrations reported (concentrations in the fraction <63(m) are already ^
corrected for grain-size differences. The fraction <63^m is thought to be the •
most effective sorbent (e.g. Karickhoff et al., 1979). *
A differentiation within the fraction <6ipm between K and E is also not
responsible, because the fraction <20pm in K (60X) is smaller than in E I
(80%). Correction for this difference increases the difference between K and •
E, in stead of decreasing it, if it is assumed, vhich is a general belieft







PCBs and PAHs concentrations were also determined In «otne samples which were
sub-divided Into three grain-size classes (>63ym, 20-63fim and <20^m) The
results (see Table 3), surprisingly, show that the coneentrations in the
>63pm fraction are higher than In the <63yro fraction. This is reraarkable,
because it is generally assumed that organic pollutant concentrations in the
fine fraction are much higher than in the coarse fraction. The «ame phenome-
non for PAHs was found by Readman et al. (1984). They found the highest PAH
concentrations in particulates of the Tamar estuary in the 53-100yro fracti-
on. PAH concentrations were substantially lower in the finer fractions, up to
an order of magnitude in the <53pro fraction. The coarse fraction consisted
of low density organic debris and they concluded that the occlusion of PAH
into the particulates rather than surface area dependent sorption was proba-
bly responsible for the difference.
5^3.2.1. PCBs
Inspection of the general PCB pattern in both cores indicates that the PCB
pattern changes between 1965 and 1975. Typieal changes in the percentages of
tetra-, penta, hexa- and heptechlorobiphenyls are shown in Table 2. The less
chlorinated congeners are less abundant after 1975 than before 1965. A shift
in usage pattern from less chlorinated to more heavily ehlorinated PCBs in
more recent years is probably responsible for this observation. The shift
coincides with the decrease of usage of PCBs in open systems (around 1972 in
Western Europe), in which less chlorinated congeners were relatively abundant
(De Voogt, pers. commun., 1989).
The PCBs are also mobilized after deposition. The post-depositional mobiliza-
tion of PCBs becomes clear if one realizes that PCBs are produced since 1929
(Oliver et al., 1989), while Fig. 1 shows that PCBs in the E core are present
in the sediment deposited before 1929 and that PCB eoncentratlons in the K
core are already quite high (higher than in E) in the early 1930s, Moreover,
the peaks of PCB 138 are sharper than the PCB 52 peaks (being representative
examples for respectively more and less chlorinated congeners). It can be
calculated that in E in the sediment older than 1965 approximately 22Z of the
total amount of PCB 52, and 11X of PCB 138 is found in sediment older than
1929, This indicates that the process, causing the PCB tailing in the Scheldt
cores, is compound-selective. When comparing the PCB congeners (and HCB), the
ainount found in E before 1929 tends to increase with increasing eolubilities
(Opperhuizen et al., 1988» Fig. 2). The period 1930-1965 was only used for
this calculation because of the ehange in PCB pattern around 1965.
The tailing of PCBs in sediment coree has also been reported by Rapaport &
Eisenreich (1988) and Oliver et al. (1989). Theoretically, two processes may
cause these observations: 1. reworking of the eeditnent by e.g.bioturbation
with subsequent selective degradation of the higher congeners, and 2. migra-
tion of PCBs through diffusion and/or advection.
Berger and Van Eek (this volume) found no indications for bioturbation. The
migration of PCBs can also not be explained by diffusion. Diffusion of
particulate PCBs is impeded by eorption and their high sediment-water distri-
bution coefficients (Kj). The mean distance (1) that a partiële tracer will
migrate in the sediment during a certain period (t) is VDeff*t. In this








related to Kj (Capel, 1986). Deff is < 1.10"10 cm2.sec"1 for more chlorinated M
congeners (Capel, 1986). The mean distance that a PCB congener will migrate •
in the Scheldt cores in 50 years ie therefore only 0.4 cm.
Pore vater advection could be more effective to nobilize PCB© in sedimente Jj
(Tucker et al, 1975). The migration of PCBs is then dependent on the mean
vater infiltration rate, the solubility and desorption kinetics. Boderie
 —
(pers. commun., 1989) measured chlorinity profiles at a salt marsh in the •
vicinity of our K core and concluded indeed that the tneasured profiles could •
only be explained if a rather high advective transport was assumed.
5:3.2.2.PAHs |
The composition of the PAH assemblage is remarkably uniform within a core and
between the cores (Table 4). The percentage of an indivlduel PAH compound to jÊ
the total PAH concentrations is very constant over the vertical (i.e. small V
coefficients of variation) and Is (nearly) identical in K and E. The constan-
cy of the PAH assemblage vith depth suggests that processes vhich are to be m
expected to act cotnpound-selectively (e.g. biodegradation) are not important I
in the Scheldt cores.
These results also indlcate that the roobilization process, vhich affects
PCBs, is less effective for PAHs. The reason for this is not clear at a •
glance, because low raolecular weight PAHs should migrate to the same extent •
as some PCB congeners, since solubilities are of the same magnitude (Miller
et al., 1985). Readman et al (1987), however, aleo found no mobilization of •
PAHs and they explained this non-equilibrium behaviour of PAHs by a chemical- |
ly Inert bounding of PAHs.
Finally, the source of the PAHs in the Scheldt estuary can be determined by •
calculating, according to Gschwend & Hites (1981), individual PAH ratios. "
The ratios applicable to this study are PHE/ANT, FLA/PXR and BEP/BAP. Plots
of these ratios (Fig.3) confirm the uniform composition of the PAH assemblage I
throughout the cores. The slopes of the plots (PHE/ANT » 2.3-3.4; FLA/PYR - •
1.4f BEP/BAP - 0.9) have been found before in other sediments and indicate
that the most important PAH source in the Scheldt estuary is the combustion m
of coal (ratios respectlvely: 3; 1.3 and 0.84; Gschwend & Hites, 1981). Other g
sources, such as carbonized coal products (creosote), street-duet runoff
and/or fossil fuel combustion are less important in the Scheldt estuary but
 m
were found to be important in other lacustrine and estuarine sedimente •
(Merrill 4 Wade, 1985} Wakehara et al., 1980} Pruell & Quinn, 1985; Readman et •
al., 1987).
The PHE/ANT plot has tvo populations (Fig.3). The ratio in the uppermoet E •
sediments exceeds 3, whereas in a downward direction, the ratio decreased.
Two processes may explain the depletion of PHE in the E core: 1. the tnigrati- m
on of PHE like the PCBs due to percolatlng groundwater, and 2. the biodegra- I
dation of PHE. •
Microbial degradation of PAHs under anoxic conditions is seldomly reported in _
literature. According to Kariekhoff et al (1979) and Bruggeman et al (1982), •
but in contrast to Miller et al (1985), PHE is the most water-soluble coth- •
pound of the PAHs considered here. Thus, PHE may be the only PAH compound



























From our research the following conclueions can be drawni
1. The recent input of PCBs and PABs (e,g. 80-280 fjg.in-2.yr-1 for PCB 153
and 2-7 mg.m .yr-* for fluoranthene) ie 2-3 times lover than the maximum
input in the mid 1960s. The results for PCBs are in agreement with other
areas, for PAHe the comparison with other areas ie more difficult.
2. The atmospheric contribution ie small (about 12) compared to the sedimen-
tary flux.
3. The recent concentrations in K are tvo times higher than the concentrati-
ons in E although at both locations approximately the same sediment is being
deposited. The reason for this difference has not been cleared up completely.
Dumping of dredged marine sediment with lower organic pollutant concentrati-
ons at one location and of fluviatile sediment with higher concentrations at
the other location is probably the cause.
4. The organic micropollutant concentrations in the >63|jm fraction are higher
than in the <63^m fraction. The eame phenomenon has been found by Readman et
al (1984). The occlusion of organic pollutants into particulates rather than
surface area dependent sorption is probably responeible for this observation.
5. The PCB pattern changes between 1965 and 1975 from less chlorinated to
more heavily chlorinated PCBs. This shift coincides with the decrease of
usage of PCBs in open systems.
6. The PCBs show post-depositional congener selective ntobilization caused by
advective transport (tailing).
7. The PAHs assemblage is remarkable uniform with in a core and between the
cores. Only phenanthrene shows a elightly different behaviour probably caused
by mobilization.
8. The PAH ratios indicate that consbustion of coal is the source of PAHs in
the Scheldt estuary.
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TABLE 1: Ratios of some eelected PCB congeners and some eelected PAH cotn-













































* 138K/138£ - ratio PCB 138 concentration K and PCB 138 concentration E.
TABLE 2: Percentages of tetra-, penta-, hexa-, and heptachlorinated biphenyls






































TABLE 3: Grain-size dietribution and total PCB concentration (smn of 13 J
congeners) of three grain-size classes of recently depoeited eeditnents at K
and E. _
Grain-size percentage total PCB •
E 4-5cm K 2-3cm concentration ng.g"1
E 4-5cro K 2-3cm •
63-100pm 26 17 95.1 257.4 |
20-63pm 17 30 107.4 120.6
<20ym 57 53 68.9 140.2 M
TABLE 4: Percentage of some individual PAHs to total PAHs (sum of 13 com- •
pounds) in the two dated sediment cores K and E.
Core Compound I
PHE ANT FLA BAA BEP BBF BAP BPE
K mean 10,1 3.5 15.1 7.2 6.9 11.3 8.0 6.3
 m
s.d. 1.0 .7 1.1 .2 .5 1.0 .7 .4 •
E mean U.8 3.2 15.0 7.3 6.4 10.7 7.1 6.9 •
s.d. 1.2 .4 1.2 .4 .3 1.2 .5 .7











































Fluoronth. •• •'• • .















Fig .U Total PCB (*um of 13 conganer»)» PCB 52, PCB 138, (lb> total PAB («urn
of 13 eompounds), fluoranthen», banzo(a)pyran« and ( lc) hexaehlorob«n»«ne
(HCB) concantrations (M&'kg"1) va. aaditwnt daptb and age in two datad
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Fig.2 The fraction of HCB and «ome PCB congeners present in Emanuelschor
seditnents deposited before 1929 vs. solubility (log S) (S in yg.dm"3 from
Opperhuizen et al.,1988). The fraction is related to the total aaount present
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Fig.3 Plot of phenanthtene v*. »nthr»cene, fluoranthene vs , pyrene and
benzo(e)pyrene ve. ben»o(a)pyrene in two dated eeditaent cores Konijnenschor





Bijlage: Analyse r««ult»ten PCB. en PAK» Kcmijn«nsohor «n
Emanuelschor


























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































DE MODELLERING VAN GESELECTEERDE ORGANISCHE MICROVERONTREINIGINGEN
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6.2.2. Sediment
6.2.3. Zwevend stof
6.2.4. Forcing functions en algemene constanten
6.2.5. OMIVE: emissie-gegevens
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6.5. Algemene discussie» conclusies en aanbevelingen
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In deze studie werd ondereocht wat de haalbaarheid is van de beschrijving
van paden en lotgevallen van enkele OMIVE (PCB 52, PCB 153, FLA, BAP en •
r-HCH ) in de abiotische compartimenten van het Schelde estuarium met behulp I
van een mathematisch model, dat ontwikkeld is door WL (DELWAQ/IMPAQT). Eén
van de belangrijkste taken was na te gaan wat de beschikbaarheid is van de
benodigde invoergegevens, zoals de vracht, stofeigenschappen en procespar- I
ameters. •
Het model is in principe geschikt is voor bovengesteld doel. Het bleek
echter, dat zowel de kwaliteit als de kwantiteit van enkele cruciale invoer- •
gegevens (onder andere de OMIVE concentraties van de belangrijkste belas- |
tingsbron, de Schelde) onvoldoende waren om tot een nauwkeurige calibratie te
komen. De procesparameter, waarvoor het model het meest gevoelig is, betrof
 H
de sediment-water verdelingscoëfficiënt. •
Uit de modelresultaten bleek dat de Schelde vracht, en derhalve de verontrei-
nigingstoestand van de waterbodem, op hetzelfde niveau is gebleven gedurende H
de siroulatieperiode (1983-86). Modelberekeningen toonden aan dat bij een •
reductie van alle belastingsbronnen met 50 en 80% de concentraties in de
waterkolom aanzienlijk zouden dalen. De OMIVE concentraties in de waterbodem m
zouden zich slechts langzaam aanpassen (maximale daling in 4 jaar AOX van t- •
HCH ). •
De verwachting is dat een betere calibratie in de simulatieperiode 1987-88 I
kan worden uitgevoerd, doordat er voor die periode meer en betrouwbaardere B
invoergegevens (vracht, initiële bodejneoncentraties) en caiibratiegegevens
beschikbaar zijn. Daarnaast zal het werken met een beter gefundeerde slibba- •
lans (concentraties in de waterkolom, valsnelheden) ook een positieve invloed |













De belangrijkste gebruiksfunkties van de Weeterschelde zijni scheepvaart,
het ontvangen van afvalstoffen en energie, natuur en landschap, zandwinning,
visserij en recreatie. Deze gebruiksfunkties stellen eisen aan de water- en
waterbodemkwaliteit, of beïnvloeden deze. Bovendien kunnen de gebruiksfunk-
ties met elkaar in konflikt zijn.
De Weeterschelde als watersysteem ie voortdurend aan veranderingen onder-
hevig. Enkele belangrijke ingrepen, die inmiddels zijn of in de toekomst
zullen worden gerealiseerd, betreffen* lozing van Rijn/Maaswater bij Bath,
verdieping van de vaargeulen en de vermindering van de belasting roet zuur-
stofbindende stoffen.
In 1989 is het beleidsplan Westerschelde gepubliceerd. Hierin wordt een
inventarisatie gemaakt van de verontreinigingstoestand van het estuarium.
Bovendien wordt aangegeven welke maatregelen genomen dienen te worden voor
het ontwikkelen en instandhouden van een gezond aquatisch systeem in de
Westerschelde, dat een duurzaam gebruik garandeert.
Ter onderbouwing en verdere uitbreiding van deze beleidsplannen is het
project SAWES (Van Eek, 1987) opgezet. Het doel van het project is: 'Het
ontwerpen, implementeren en documenteren van een voor het beantwoorden van
beleids- en beheersvragen bruikbaar systeemanalytisch instrumentarium voor
het Schelde estuarium, dat als functie van de belasting op en ingrepen in het
systeem, de paden en lotgevallen van verontreinigende stoffen en ophoping
daarvan in organismen, berekent, alsmede de mogelijke effecten daarvan
aangeeft' (Van Eek, 1987, p.8).
In het voorliggende rapport wordt verslag gedaan van de modellering van
geselecteerde organische microverontreinigingen (OMIVE) in abiotieche compar-
timenten van het Schelde estuarium. Hierbij is gebruik gemaakt van computer-
programma's die door WL zijn ontwikkeld en geschikt gemaakt voor het Schelde
estuarium: DELWAQ/IMPAQT <Poetma,1984 j De Vries, 1987). DELWAQ is een water-
kwaliteitsmodel dat het transport van water, opgeloste stoffen en particulair
materiaal berekent. IMPAQT is een fysiseh-ehemiech model dat de processen,
die van belang zijn voor OMIVE, in equatische systemen, simuleert. IMPAQT
wordt als module toegevoegd aan DELWAQ. De uitvoergegevens van DELWAQ-IMPAQT
kunnen worden gebruikt als invoer voor het model UPTAQE (De Vries & Gooseens,
1987), dat de bioaccumulatie in geselecteerde organismen simuleert.
Het doel van de onderhavige studie ie drieledig:
-onderzoek naar de haalbaarheid van de OMIVE modellering in het Schelde
estuarium. Hierbij wordt o.a. nagegaan wat de beschikbaarheid is van de
benodigde invoergegevens (OMIVE-emissie gegevens, calibratiegegevens en
procesparameters),
-gevoeligheidsanalyse,
-doorrekenen van enkele scenario's.
Het tijdvak 1983-1986 wordt gebruikt voor de modelberekeningen. Zes OMIVE
zijn geselecteerd voor deze studie» PCB 52, PCB 153, fluorantheen (FLA),
benz(a)pyreen (BAP), pentachloorfenol <PCP) en lindaan (t-HCH) (Van Zoest,
1988a). Deze zes stoffen komen in hoge concentraties in het Schelde estuarium







Zoest 6 van Eek, 1990a,b). Een ander belangrijk punt Ie dat genoemde zes •
stoffen veelvuldig in de literatuur bestudeerd zijn, zodat de beschikbaarheid |
van procesparameters op voorhand voldoende geacht kon worden. Uiteindelijk
zijn vijf van deze zee stoffen gemodelleerd. Fentachloorfenol bleek niet te M
modelleren vanwege gebrek aan gegevens. •
DANKWOORD
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6.2. feivoergegevens
Voor de modellering zijn een groot aantal gegevens nodig. De benodigde M
invoergegevens worden in de volgende paragrafen besproken I
Het Schelde estuarium is verdeeld in 14 segmenten (Figuur 1), Enkele fysische I
kenmerken (waterdiepte, grootte, etc.) werden door De Jong (1988) beschreven.
Het water in het estuarium is goed gemengd en de verblijftijd bedraagt 30-90
 m
dagen. Het langjarig debletgemlddelde is 105 n^.s"1, terwijl nog ongeveer 45 •
rrr,s"l zoet water elders in het estuarium geloosd wordt (kanalen, polders en •
afvalwater). Het debiet van de Schelde wordt gemeten door de Antwerpse
Zeediensten (1988) en gepubliceerd als decade-gemiddelde. Debietgegevens van •
kanalen, polders en bedrijven worden door Directie Zeeland verzameld. De |
waterbeweging (advectief en diepereief transport) is gemodelleerd en gecali-
breerd aan de hand van de chlorinlteit (Postraa, 1984). M
De jaarlijkse hoeveelheid slib, die door de Schelde rivier naar het estuarium
wordt getransporteerd, bedraagt ongeveer 0.32 10* ton. Het uitgebreide
onderzoek dat is uitgevoerd naar de slibbalans van het Schelde estuarium I
(bijv. van Maldegem, 1987) heeft helaas niet geresulteerd in het, voor dit •
onderzoek, tijdig gereedkomen van een berekende elibhuishouding. Daarom is
ervoor gekozen om de WAKWAL dataset te gebruiken voor DELWAQ-IMPAQT. De •
metingen zijn binnen de segmenten geïnterpoleerd en tussen de segmenten |
geëxtrapoleerd om tot maandgemiddelde slibconcentraties in elk segment te
komen, en vervolgens aan het model 'opgelegd'. Daar IMPAQT rekent met parti- _
culair organisch materiaal i.p.v. zwevend stof (OMIVE zijn gebonden aan de I
particulaire organische fase, Karickhoff et al, 1979) zijn de particulair









Het sediment wordt verdeeld in drie lagen. Elke laag vordt gekarakteriseerd
door een bepaalde dikte, porositeit, POC en DOC (opgelost organisch koolstof)
concentratie, die gedurende de simulatie periode constant blijven. Recent
onderzoek heeft uitgewezen dat de bovenste halve meter bestaat uit voorname-
lijk zendig materiaal, dat goed gemengd is ten gevolge van de hoge turbulen-
tie in de waterkolom (hoge sedimentatie/resuepensieflux). Daaronder komt een
dikke laag zandig sediment voor, die relatief stabiel en inert is. In het
model wordt dit weergegeven door de twee bovenste lagen (ieder 25 cm) rela-
tief snel te laten mengen (hoge vaste-stof dispersiecoëfficiënt) met daaron-
der een dikke sedimentlaag (9.5 m), die niet of nauwelijks wordt geresuspen-
deerd (lage vaste-stof dispersiecoëfficiënt).
De data voor de seditnentlagen zoals opgenomen in de IMPAQT invoerfile staan
vermeld in Tabel 1. Om modeltechnlsche redenen is het organisch koolstof
gehalte in de eerste laag van 25 cm (veel) hoger gekozen dan het werkelijke
gehalte. Het werkelijke gehalte komt ongeveer overeen met het vermelde
gehalte voor de tweede laag. Eén van de voorbewerkingen, die voor de eigen-
lijke modelberekeningen verder worden uitgevoerd, is de omrekening van het
percentage organisch koolstof in het sediment naar de POC concentratie in
mg.L"1, daar het model rekent met concentraties in de bodem op volumebasis.
De porositeit in de bovenste twee sedimentlagen Is vastgesteld op: 0.7 en de
sediroentlaag daaronder: 0.5. In alle bodemlagen is de DOC-concentratie
arbitrair gesteld op 12.5 tng.L"*.






































































De zwevend stof concentratie wordt aan het model opgelegd. Phytoplankton
wordt niet in het model beschouwd om twee redenen. Ten eerste is in het
algemeen de phytoplankton bijdrage aan de totale hoeveelheid organisch
koolstof gering in het Schelde estuarium. Ten tweede zijn een aantal belang-
rijke gegevens onbekendt de adsorptie van OMIVE aan phytoplankton ten opzich-
te van particulair organisch materiaal en de mortaliteit en valsnelheid van
phytoplankton.
6.2.4. Forcing functions en algemene constanten
De lichtintensiteit en de temperatuur worden als forcing functions, beide
als goniometrische functie, opgelegd aan het model. Hierbij wordt geen
onderscheid gemaakt voor de verschillende segmenten. De weekgemiddelde
windsnelheid wordt als tijdreeks in de invoerfile opgenomen.
De gemiddelde DOC concentratie en de extinctie coëfficiënt K (in m"*) worden
voor ieder segment als functie van het zoutgehalte (S) berekend en in het
model opgenomen. De gebruikte relaties zijn:
DOC - -0.16 S + 6.59 (Van Zoest & Laane, 1990);
K - -0.000128 [Cl"j + 2.512 (J. Stronkhorst, pers. mededeling)
waarin S in °/oo en [Cl"] in rng.L"^-. Beide parameters worden voor leder
segment gedurende de gehele simulatieperiode constant verondersteld.
In Tabel 2 worden enkele algemene constanten vermeld, zoals deze in de
nominale run worden ingevoerd.







moleculaire diffusiecoëfficiënt in lucht
















De belastingsbronnen voor de zes OMIVE werden eerder onderzocht en beschreven
(Van Zoest, 1988b). De emissies waarvan geen gegevens bekend waren, zoals de
emissie in België, zijn daarbij nul verondersteld. Bronnen werden als signi-
ficant beschouwd, als de bijdrage tot de totale belasting groter dan 12
bedroeg. De voornaamste bronnen bleken te zijn: de rivier de Schelde, het
kanaal Gent-Terneuzen (loost op segment (s.) 13), de afvalwaterleiding
Terneuzen (s.13), de polderlozingen van Bath (s.6) en de Otheense Kreek














































segmenten). Belangrijk is echter te vermelden dat er geen emissie-gegevens
bekend zijn van Belgische bedrijven en dat lozingsvergunningen aldaar niet
openbaar zijn. Recent onderzoek van de Bond Beter Leefmilieu en de Stichting
Reinwater (1989) heeft uitgewezen dat, bij een steekproef, wel (voor deze
studie relevante) OMIVE in diverse bedrijfsafvalwaterlozingen konden worden
aangetoond.
In Figuur 2 worden de procentuele bijdragen van de verschillende FLA bronnen
in 1986 gegeven. De Schelde rivier is de belangrijkste OMIVE-bron voor het
estuarium. Het is helaas ook deze bron die het minst frequent bemonsterd is.
In België werden nagenoeg geen OMIVE metingen uitgevoerd in de Schelde in de
periode 1983-86. Er is voor gekozen om de WAKWAL dataset van Schaar van Ouden
Doel te extrapoleren naar de roodelrand (Van Zoest, 1988a). In het kort wordt
hier beschreven hoe deze extrapolatie is uitgevoerd. De WAKWAL metingen zijn
uitgevoerd in ongefiltreerde watermonsters. Het OMIVE gehalte in het water
wordt echter voornamelijk bepaald door de particulair gebonden fractie. Het
OMIVE gehalte wordt geheel betrokken op het zwevend stof gehalte (resulterend
in een concentratie uitgedrukt in ng.g"*). Vervolgens wordt aangenomen dat 1.
de particulaire OMIVE concentratie aan de modelrand (per jaar) constant is,
en dat 2. er een vaste verhouding bestaat tussen de particulaire OMIVE
concentraties aan de grens en aan de modelrand.
De aldus berekende particulaire OMIVE concentratie aan de modelrand wordt
vermenigvuldigd roet de raaandgeroiddelde zwevend stof concentraties, gemeten
bij Oosterweel (s.3), dat representatief geacht wordt voor de modelrand, en
het maandgemiddelde debiet. Dit resulteert in een variabele vracht (bijv.
mg.dg"1), die in de invoerfile wordt opgenomen. De bijdrage van de opgeloste
fractie (eigenlijk alleen van belang voor PCB 52 en r-HCH) ie hier dus al bij
Inbegrepen. De berekende maandgemiddelde concentratie van PCB 52 in water
wordt getoond in Figuur 3. In Bijlage 4 wordt deze wijze van vrachtberekening
vergeleken met een (later ontwikkeld) alternatief. Bijlage 4 laat daarbij
zien dat de onzekerheid in de emissie groot is.
De andere OMIVE bronnen voor het Schelde estuarium worden berekend roet behulp
van de concentratiemetingen (in ongefiltreerde watermonsters) en de maand-
gemiddelde debieten. De depositie, echter, wordt als belasting uitgedrukt in
ng.nT2 per maand en vermenigvuldigd met de segmentoppervlakte. Voor alle
OMIVE bronnen geldt dat eventueel ontbrekende maandgemiddelde waarden roet
behulp van een interpolatleprogramroa (van Dienst, 1989) berekend worden.
In de IMPAQT invoerfile dienen initiële OMIVE concentraties voor de drie
bodemlagen in alle segmenten opgegeven te worden (Tabel 3). De gegevens uit
het databestand van Directie Zeeland zijn hiervoor aan een kritisch onderzoek
onderworpen. Bruikbare metingen zijn slechts in de jaren 1984 en 1985 uitge-
voerd; de verdeling van de metingen is «chter niet erg uniform. Derhalve
zijn interpolaties uitgevoerd voor de ontbrekende waarden (deze zijn onder-




TABEL 3: Initiële OMIVE concentraties in de va terbodem. De onderstreepte




























































































In het bestand van Directie Zeeland komen veel metingen voor die zijn
uitgevoerd in haventjes en baggerstortgebieden. Deze worden niet represen-
tatief geacht voor het betreffende segment en zijn daarom niet gebruikt bij
de vaststelling van het segmentgemiddelde• Bovendien zijn concentraties, op-
gegeven onder de deteetielimieten, zoals die door het DGW laboratorium
gehanteerd worden, niet gebruikt (respectievelijk 0.5 20C, 1.0 ng.g~* voor
PCBs en r-HCH en 10 ng.g"^ voor PAKs). Er verd slechts één meting van de PCP
bodemconcentratie aangetroffen in de literatuur: 0.7 ng.g~* (Wegman & Van de
Broek, 1983).
In Figuur 4a en 4b staan, als voorbeeld, de initiële bodemconcentraties van
respectievelijk PCB 52 en BAP vermeld. Bovendien zijn metingen aangegeven,
die bijzonder hoog zijn ten opzichte van de andere metingen in het betreffen-
de segment ('hot spots'). De hier gepresenteerde metingen wijken af van de
eerdere vastgestelde bodemconcentraties (Van Zoest, 1988b). De belangrijkste
reden hiervoor is het, in tweede instantie, niet laten meetellen van monsters
van twijfelachtige herkomst (bijvoorbeeld in de nabijheid van haventjes) bij
de vaststelling van het segmentgemiddelde. De maximale veranderingen bedragen
een factor ±2.5 voor PCBs en een factor ±5 voor PAKs en r-HCH.
6.2.7. OMIVE: stofeigenschappen en procesparameters
Hier wordt volstaan (Tabel 4) met de weergave van de tabel met de 'beste'
waarde voor de stofeigenschappen en procesparameters, zoals samengesteld door
Van Zoest (1988c). Deze gegevens zijn louter gebaseerd op literatuuronder-
zoek. De voorkeurswaarden vorden bij de nominale IMPAQT-run gebruikt, de













































TABEL 4: Voorkeursvaarde en het interval voor de gevoeligheidsanalyse van

















































































*: Kow * octanol-water verdelingscoëfficiënts Koc • sediment-water verdelings-
coëfficiënt j Kjjoc » DOC-vater verdelingscoëfficiënt t He - constante van Benry; •
• kwantum opbrengst; k^ * 2° orde biodegratie snelheldsconstante
2: de dimensie is: L.(aantal cellen.hr)"!
Log Kow wordt niet gebruikt in IMPAQT, maar wordt hier echter opgenomen in
verband met het grote belang van correlaties van stofeigenschappen (middels
regressievergelijkingen) net de hydrophobiciteit.
De spreiding bleek in het algemeen groot te zijn. De molaire lichtabsorptie
(€), van belang voor de fotolyse, werd niet in de literatuur aangetroffen. De
partitiecoëfficiënten (KOw> Koc e n ^doc) ziJn a a n elkaar gerelateerd (bij-
voorbeeld Brownawell, 1986). Dit verband komt niet goed tot uiting in Tabel
4. Op grond van de literatuurgegevens ie op dit moment echter geen reden om
een bepaalde partitiecoëfficiënt te veranderen. Er is voor gekozen om in
eerste instantie deze gegevens niet te wijzigen, maar dat naar aanleiding van
de resultaten van de modelsimulaties eventueel tot wijziging van bedoelde
coëfficiënten overgegaan kan worden.
In de voorbereidende fase bleek spoedig, dat de beschikbaarheid van PCP
gegevens uiterst summier was. De belangrijkste lacunes betroffen metingen in
zwevend stof (als calibratie gegevens) en in de bodem (als model invoer). Van
verdere modellering van FCP is om deze reden afgezien,
6.3. Gevoeligheidsanalyse en calibratie
6.3.1, Gevoeligheidsanalyse








onzekerheidsmarge vertonen, de grootste invloed uitoefenen op de modelresul- I
taten. Dit om het aantal variabelen voor de uiteindelijke calibratie terug te
brengen tot een zo klein mogelijk aantal. Deze parameters kunnen behoren tot
de algemene constanten {zie Tabel 2} en tot de gegevens die betrekking hebben I
op de OMIVE (bijvoorbeeld vracht, stofeigenschappen. Tabel 4). m'
Een derde groep parameters wordt gevormd door de eysteemkenmerken. Enkele
voorbeelden hiervan zijn: de valsnelheid van slibdeeltjes, de porositeit, de M
dikte van de bodemlagen en de particulaire organisch koolstof concentraties £
in de waterkolom en in de bodem. Boewei dit arbitrair is, is er voor gekozen
om de kwaliteit van deze parameters als * Juist* te kenmerken, en hiermee «
wordt derhalve geen gevoeligheidsanalyse uitgevoerd. Hiervoor zijn een '9
drietal redenen aan te voeren: 1. het belangrijkste doel van deze studie is •
om na te gaan wat de haalbaarheid is van deze modellering, waarbij het accent
ligt op de beschikbaarheid van OMIVE gegevens (zie pagina 3); 2. de keuze 8
van de systeemkenmerken valt buiten de verantwoordelijkheid van de SAWES- m
chemie deelprojectgroep en wordt door een andere groep aangeleverd. Marges om
de vastgestelde waarden zijn niet bekend, en dit maakt de waarde van een m
eventuele gevoeligheidsanalyse onduidelijk; 3. practisch gezien is het erg •
moeilijk om de systeemkenmerken, die immers voor ieder segment apart worden
gedefinieerd, te variëren zonder dat de model uitvoer onoverzichtelijk wordt. -
De gevoeligheidsanalyse is als volgt uitgevoerd: Eerst is een run gedraaid •
met daarin voor alle parameters de vooraf via literatuuronderzoek bepaalde
meest waarschijnlijke waarde. Deze run is de "nominale run" genoemd. Vervol- M
gens werd telkens de waarde van één parameter gevarieerd en wel binnen de |
vooraf opgestelde range. Tenslotte zijn de modeluitkomsten van de nominale
run en de runs van de gevoeligheidsanalyse vergeleken op één tijdstip en in ^
hetzelfde compartiment. Hiervoor is gekozen: dag 1022 in segment 5, waarbij •
de OMIVE concentraties in zwevend stof en in de bovenste eedimentlaag, beide *
genormaliseerd op organisch koolstof, worden onderzocht.
I
Bij alle runs van de gevoeligheidsanalyse wordt de modeluitvoer om de 73 H
dagen weggeschreven, dit in tegenstelling tot de later te bespreken resul-
taten van de calibratie (om de 30 dagen, hetgeen overeenkomt met de maand- •
gemiddelde invoer). De reden hiervoor is ruimtebesparing op de harde schijf, H
zodat meer runs binnen een 'batch' kunnen worden opgenomen. Deze wijziging
heeft geen invloed op de resultaten van de gevoeligheidsanalyse. _
In Tabel 5 staan de 30 runs, die zijn uitgevoerd voor de gevoeligheidsana- •
lyse. In Tabel 5 worden alleen de gewijzigde parameters van PCB 52 en FLA •
(als voorbeelden) gepresenteerd. Het accent bij de gevoeligheidsanalyse ligt
op de parameters, die specifiek betrekking hebben op de OMIVE (stofeigen- M
schappen en procesparameters). Daarnaast zijn enige algemene constanten 3
onderzocht (zie ook; De Vries & De Vries, 1988).
De resultaten van de gevoeligheidsanalyse worden gepresenteerd in Tabel 6. »
De uitkomsten van de runs zijn als volgt verwerkt (De Vries & De Vries,
1988):
gevoeligheid - 2log (c£/c0) fl
Hierin is co de OMIVE concentratie (in zwevend stof of sediment) zoals 3
berekend in de nominale run op dag 1022 in segment 5 en c^ is de corresponde-
rende concentratie in de betreffende run van de gevoeligheidsanalyse. Wanneer fÊ


























verschijnt dit in Tabel 6 als +1, terwijl een 2 keer lagere concentratie
wordt genoteerd als -1.
TABEL 5: Gevoeligheidsanalyse van IMPAQT. In de kolommen staan de gewijzigde
parameters ten opzichte van de nominale run (zie Bijlage 1 voor de invoer-
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laagst mogelijke log K
intermediaire log Koc
intermediaire log Koc
hoogst mogelijke log Koc
} gewijzigde adsorptie
} efficiëntie van DOC
} t.o.v. POC
>
laagst mogelijke Henry constante
hoogst mogelijke Eenry constante
} gewijzigde vaste stof dispersie-
} coëfficiënten; displ en 2 gelden
} voor de twee bovenste bodemlagen,
} diep3 en 4 voor de twee onderste.
} wijziging van de water-sediment
} diffusie lengte
} wijziging van de moleculaire
} diffusiecoëffiënten in lucht
} (dll en 2} en water (dl3 en 4)
}
overall 1° afbraaksnelheid bodem
overall 1° afbraaksnelheid water
overall 1° afbraaksnelheid bodem
laagst mogelijke log KQC in bodem
} initiële bodemconcentraties resp.
} 75 en 1252 van de nominale
afname Schelde vracht met factor 5
afname Schelde vracht net factor 2
toename Schelde vracht met factor 2
toename Schelde vracht met factor 5
De concentraties in zwevend stof worden in het algemeen sterker beïnvloed
dan de concentraties in de bodem (Tabel 6). Uit Tabel 6 blijkt dat de model-
resultaten sterk afhankelijk zijn van:
-de vracht,
-de initiële bodeinconcentratie,
-de verdelingscoëfficiënt (log K ^ ) en
-de afbraak. In principe dient de ealibratie in eerste instantie dus uitge-



































































































































































De calibratiegegevens voor elle stoffen en alle segmenten staan in Bijlage
2. Er zijn calibratiegegevens voor 3 compartimenten: totaal gehaltes In water
(in yg.L"1), gehaltes in zwevend stof en in sediment (beide in yg.kgOC"1). Om
een viertal redenen worden de concentraties in het zwevend stof als het meest
betrouwbaar beschouwd! 1. extractie met het hoogste rendement (dit geldt voor
de SAWES monsters); 2. geen metingen rond de detectielimiet: 3. de WAKWAL
metingen zijn weinig genuanceerd (bijvoorbeeld 1 of 2 ng.L"*, ertussen is
afgerond); 4. inconsistenties in de WAKWAL dataset (Van Zoest, 1988a).
De vier geselecteerde grootheden van de gevoeligheidsanalyse staan niet op
hetzelfde 'niveau*: het is niet mogelijk de uitkomsten van de gevoeligheid-
sanalyse zonder meer te vergelijken. Immers, de invloed van de degradatie is














































beschouwde componenten optreedt in het Schelde estuarium (integendeel, er ie
vermoedelijk helemaal geen sprake van afbraak {van Zoest & van Eek, 1990a),
uitgezonderd FLA in de Belgische segmenten).
De vaststelling van de vracht en de initiële bodemconcentratie zijn tot
stand gekomen door (extrapolatie van) metingen (onder andere van Zoest,
1988b). De foutenmarge is niet goed bekend. Het is echter duidelijk dat er
door de aannamen en extrapolaties die zijn gedaan, grote onnauwkeurigheden
zijn geïntroduceerd (zie bijvoorbeeld Bijlage 4 voor een alternatieve vracht-
berekening, waar de uitkomsten variëren tot een factor 3).
De uitkomst van de gevoeligheidsanalyse, nl. dat het model gevoelig is voor
de vracht en de initiële bodemeoncentratie ie eigenlijk een 'triviale'.
Modelberekeningen, zoals reconstructies (hier: 1983-86) en scenarioberekenin-
gen (bijvoorbeeld lozingen) zijn pas zinvol wanneer de vracht goed bekend is.
In het geval van reconstructieberekeningen kan dan worden nagegaan, ten
eerste, wat de gevoeligheidsanalyse van het model is ten aanzien van de
gekozen parameters, en ten tweede, of de modelopzet toereikend Ie voor de be-
schrijving van de processen (zijn er geen belangrijke procesformuleringen
weggelaten of te sterk vereenvoudigd?).
In Figuur 5a-l wordt het bovenstaande toegelicht voor PCB 52. De door het
model berekende lijn wordt voor de nominale run en de runs, waarin één van de
vier bovengenoemde parameters is veranderd vergeleken met de calibratiepunten
in het zwevend stof (s.5). Het blijkt dat de nominale run zeer redelijk in
de orde van grootte van de calibretiepunten uitkomt. Wanneer gepoogd wordt om
de lijn nog beter door de meetpunten te laten gaan (calibratie), blijkt dat
dit mogelijk is door wijziging in de log Koc (een zeer belangrijke stofeigen-
schap), vracht en initiële bodemconcentratie ('triviaal') en de afbraak-
constante ('dubieus') of door een combinatie van meer dan één factor.
Het wordt in dit stadium niet zinvol geacht om naar een combinatie van log
Koc, vracht en initiële bodemconcentratie te zoeken voor een optimale be-
schrijving van de calibratiepunten. Calibreren is zinvoller, wanneer 1.
vracht en initiële bodemconcentratie beter vastgesteld zijn, 2. meer en
kwalitatief betere calibratiepunten beschikbaar zijn.
De verwachting is dat de modellering van de jaren 1987-88 een beter resultaat
zal opleveren, omdat er voor die periode goede metingen beschikbaar zijn voor
de vracht en voor de calibratie (In zwevend stof, Van Zoest & van Eek,
1990a). Bovendien zijn er nog waterbodem monsters van de Westerschelde (s.5-
14) geanalyseerd op PAKs in 1987 (Daeraen, 1988). In januari 1989 zijn nog
enkele waterbodem monsters op PCBs, PAKs en t-HCH geanalyseerd. Een ander
probleem bij de calibratie is dat de wijziging van log Koc niet in alle
segmenten een verbetering van het resultaat (namelijk de beschrijving van de
calibratiepunten) tot gevolg heeft. Dit wordt getoond In Figuur 6a-d. Hieruit
blijkt dat de verandering van log Koc van PCB 153, het resultaat in e.13 iets
verbetert, terwijl het resultaat van s.14 slechter wordt.
Er is besloten om met Inachtneming van bovenstaand betoog de calibratie run
gelijk te stellen aan de nominale run.








te van POC voor de verschillende stoffen een aanzienlijke variatie vertoont •
(PCB 153i 0.02, BAPt 1.00, de andere stoffen 0.13-0.37). Dit ie niet zo #
waarschijnlijk* voor bijvoorbeeld de PCBs onderling zou een grotere overeen-
komst verwacht worden. Bij de modellering van de periode 1987-88 zal wellicht WÊ
een grotere gevoeligheid van de modelresultaten voor deze parameter tot een |
betere instelling leiden (vergelijk De Vries & de Vries, 1988).
In de Figuur 7-10 worden voor alle stoffen, ten eerste, de modeluitkomsten •
voor enkele segmenten vergeleken en, ten tweede, het modelresultaat vergele- *
ken met de meetpunten in s.5 en s.13. In Figuur 8 en 10 komt duidelijk tot
uiting dat de Schelde rivier de belangrijkste vervuilingebron is voor het fcL
estuarium. Ze laten ook de afname zien van de amplitude in de gehaltes en van m
oost naar west in het estuarium.
De modelresultaten voor het totaalgehalte in de waterkolom worden In Figuur 9 M
vergeleken met de calibratie gegevens (WAKWAL). In het algemeen is er een
goede overeenkomst in de orde van grootte in s.5 voor de PCBs, maar dit Is
 fc
veel slechter voor de PAKs en t-HCH en voor alle stoffen in s.13. Het PAK I
concentratie verschil tussen berekend en gemeten (Figuur 7 en 9) (berekend •!
(veel) hoger dan gemeten) komt door twee gerelateerde oorzaken: Ten eerste de
hoge correctiefactor die nodig was om de PAK gehaltes van Schaar van Ouden •
Doel te vertalen naar gehaltes bij Rupelraonde (zie van Zoest 1988b). Voor j |
deze correctiefactor zijn recente resultaten gebruikt, verkregen met de
nieuwe extractietechniek (nl. hexaan-aceton in plaats van pentaan}. Complice- ^
rende faktoren daarbij waren de sterk variërende PAK gehaltes, waarmee de I
correctie moest worden berekend en de invloed van de (onbekende en mogelijke) ™
afbraak van PAKs in België. Ten tweede de gebruikte extractietechniek voor de
PAKs. Deze is de afgelopen tijd sterk verbeterd (zie hiervoor). Het resultaat •
is dat nu voor met name de PAKs (veel) hogere gehaltes worden gevonden dan m
vroeger. De berekende gehaltes in Figuur 9c en 9d nu bijvoorbeeld zijn (veel)
hoger dan de gemeten WAKWAL gehaltes. Indien echter de routine WAKWAL mon- M
sters van Schaar van Ouden Doel in Figuur 9c en 9d met de huidige extractie- M
techniek zouden zijn bepaald, zou het verschil wel eens veel kleiner kunnen
zijn geweest. Voor Schaar van Ouden Doel waren verder voor 1983-1986 geen
goede zwevend materiaal gegevens voor handen om Figuur 7c en 7d goed te W
kunnen calibreren. Aan het enige vermelde punt (momentopname) ie slechts •
beperkte waarde toe te kennen. Een nieuwe calibratie met 1987 en 1988 moet
over dit alles uitsluitsel geven. •
De berekende concentraties in het sediment worden getoond in Figuur 11. De in
het algemeen constant blijvende concentraties (±10Z) duiden op een relatieve m
constante vracht gedurende de simulatieperiode. Grotere variaties (bijvoor- I
beeld sterke daling in s.13) duiden waarschijnlijk op een foutieve keuze van
de initiële bodemconcentratie, omdat deze niet in evenwicht is met het ^
zwevend stof in de bovenstaande waterkolom. De overeenkomst met de gemeten jf
gehaltes is vrij gering. Hierbij moet echter worden opgemerkt dat de vermelde W
sediment calibratie gehaltes slechts één enkele waarneming (geen vakgemiddel-
de!) uit een bron buiten DGW («andere analysetechnieken) is. Veel waarde kan M
daarom niet worden toegekend aan deze gehaltes. Ook hier moet een nieuwe |g




























Er zijn een drietal modelberekeningen uitgevoerd:
1. reductie van alle belastingsbronnen roet 50% (502 reductie scenario),
2. reductie van alle belastingsbronnen met 80X (802 reductie scenario),
3. lozing nabij Rupelmonde op dag 517. Se totaalvracht van de Schelde in de
periode 1983-86 wordt hiermee ruvweg verdubbeld (rampscenario).
In Figuur 12-14 worden enkele resultaten van deze modelberekeningen gepresen-
teerd. Bij deze modelberekeningen zijn alle stofeigenschappen en procespara-
meters ingesteld zoals bij de calibratie run.
In Figuur 12-13 blijkt dat bij een reductie van alle lozingen op het estuari-
um, de OMIVE concentraties in de waterkolom zich snel aanpassen (vergelijk
Figuur 7-10). De ontlading van de waterbodem verloopt echter langzaam:
maximaal 12% in 4 jaar voor PCB 52 en BAP, en maximaal 40% voor t-HCH (deze
percentages zijn gecorrigeerd voor de concentratie veranderingen in de
calibratie run). De belangrijkste reden hiervoor is dat de twee bodemlagen
snel gemengd worden, terwijl deze twee lagen samen een grote 'bulk' vertegen-
woordigen, die slechts nauwelijks beïnvloed wordt door het bijmangen van
minder verontreinigd slib. Vanneer uit nader onderzoek zou blijken, dat in de
bodem slechts een laag van 25 cm in plaats van 50 cm intensief aan de eedi-
mentatie-resuspensie cyclus deelneemt, heeft dit tot gevolg dat deze bereken-
de percentages aanzienlijk hoger worden.
In Figuur 14 blijkt dat het effect van de ramp in de compartimenten water en
zwevend stof relatief snel verdwenen zijn. Dit geldt voor alle beschouwde
componenten. Er treedt echter een accumulatie op in het sediment, waarbij
alleen de bovenste twee sedimentlagen verhoogde concentraties vertonen. In de
derde laag is geen effect merkbaar, hetgeen verklaard kan worden door de lage
vaste stof dispersiecoëfficiënt tussen sedimentlaag 2 en 3 (er treedt nage-
noeg geen menging op). Na het in korte tijd bereiken van de verhoogde bodem-
concentratie neemt de concentratie weer af tot het niveau, waarop het even-
wicht zich. instelt in de calibratie run.
€>.$. Alpemene discussie, conclusies en aanbevelingen
In deze studie is een aanvang gemaakt van de beschrijving van paden en
lotgevallen van enkele OMIVE in het Schelde estuarium met behulp van een
mathematisch model, dat door WL ontwikkeld is (IMPAQT, De Vries, 1987). De
resultaten leiden tot de volgende conclusies «n aanbevelingen.
1. Het model IMPAQT is in principe geschikt voor de beschrijving van paden en
lotgevallen van de beschouwde OMIVE in de abiotische compartimenten van het
Schelde estuarium. Voor alle processen, die «en rol spelen, is «en procesfor-
mulering opgenomen. De beschikbaarheid van benodigde stofeigenschappen en
procesparameters is in het algemeen redelijk te noemen, de spreiding van
opgegeven waarden in de literatuur is echter «oms groot. Bemoedigend is dat
er in de literatuur een groeiende etroom van consistente data wordt gepublic-
eerd.
In de praktijk zal op dit moment gekozen moeten worden om de fotolyse en de
biodegradatle te beschrijven als een overall eerste orde verdwijnproces. Dit
is een bruikbaar alternatief voor de gebruikelijke proces formuleringen,
waarvoor enkele belangrijke parameters ontbreken namelijk de molaire licht








Een mogelijke verbetering in de procesformuleringen zal het opnemen van een •
niet-instantaan verlopende desorptie zijn (eerste orde desorptiesnelheidscon- ™
stante» Oliver 1985; Van Zoest & Van Eek, 1987).
2. De belangrijkste procesparameter voor beschrijving van het gedrag van de |
beschouwde OMIVE is de sediment-water verdelingecoëfficiënt (log K Q C ) .
3. De onzekerheden in de invoerfile met betrekking tot de Schelde vracht en I
de initiële bodemconcentratie hebben een zeer grote invloed op de modelresul-
taten. De onnauwkeurigheden in de Schelde vracht worden veroorzaakt door te
weinig metingen en door de extrapolaties van metingen in 6.5 naar 6.1. Een l<
alternatieve vrachtberekening toont aan dat het verschil in de vracht maxi- 'W,
maal een factor 2.5 kan bedragen voor de beschouwde OMIVE. Grotere betrouw-
baarheid in de bepaling van de Schelde vracht kan worden verkregen door 1. Mr
meer metingen uit te voeren bij Hoboken en 2. de modelrand te kiezen bij e.5 J|
(Schaar van Ouden Doel), In dit tweede geval kan worden volstaan met minder
metingen, omdat de particulaire OMIVE concentraties hier relatief constant ^
zijn (variatieeoëfficiënt 10-152, en >502 bij Hoboken; Van Zoest & Van Eek, •
1990a), terwijl de opgeloste OMIVE concentraties conservatief zijn in het ™
Nederlandse gedeelte van het estuarium. Er moet in dit geval wel goed bekend
zijn hoeveel slib over de modelrand stroomt. Een ander voordeel van deze •
aanpak is dat de Belgische bronnen (Bond Beter Leefmilieu & Stichting Reinwa- j|
ter, 19 89) niet gekwantificeerd hoeven te worden. De modeluitvoer wordt
beperkt tot de Nederlandse segmenten hetgeen geen bezwaar is, omdat de lm
organismen die door de projectgroep bioaccumulatie worden gemodelleerd (bot, 'I
mossel) slechts in dit gedeelte van het estuarium voorkomen.
4. De meest geschikte calibratie data zijn de OMIVE metingen in het zwevend I
stof. De modelresultaten komen in het algemeen redelijk overeen met de m
calibratie data. Is dit (ogenschijnlijk) niet het geval, zoals voor de PAKs
dan is een tegengestelde conclusie (calibratie gegevens en modelresultaten M
komen niet overeen) niet eenvoudig te trekken, omdat model- en calibratie ft
gegevens niet eenvoudig met elkaar te vergelijken zijn. De tnodelreeultaten
vertonen vrij grote fluctuaties in de tijd, die worden veroorzaakt door —.
variaties in de belangrijkste belastingsbron, de Schelde. Voor alle OMIVE is m
overigens geen sprake van een netto toe- of afname van de concentraties in ™
het zwevend stof gedurende de simulatieperiode.
5. In de meeste segmenten blijft de OMIVE concentratie In het sediment M
redelijk constant (±10X), hetgeen overeenkomt toet 4. Goede calibratie gege-
vens voor met name PAKs zijn echter schaars. Conclusies zijn daarom in het Ét
algemeen moeilijk te trekken. In enkele gevallen echter treden er wel grote M
veranderingen op. Dit duidt waarschijnlijk op een onjuiste initiële bodemcon-
centratie in de invoerfile. In de huidige opzet van het model wordt in de ^
invoerfile aan drie bodemlagen dezelfde OMIVE concentratie opgelegd* In de M
Schelde is gekozen voor twee bodemlagen van 25 cm. die een snelle uitvieee- ••'
ling hebben met de waterkolom. De daaronder liggende laag van 9.5 ra. is inert
en zou eigenlijk geen OMIVE moeten bevatten. #
De snelle afname van OMIVE concentraties in s.13 en s.14 (die niet realis- £
tisch is) wordt mede veroorzaakt door de hoge valsnelheid van de slib-
deeltjes. Dit duidt erop dat de bodem-water uitwisseling waarschijnlijk beter y

























6. Bij een reductie van 50X en 80Z van alle OHIVE bronnen worden de PCB 52 en
BAP concentraties in de bodem in 4 jaar maximaal slechts 122 lager en voor t-
HCH maximaal AOZ. De daling van de gehaltes In de waterkolotn is wel duidelijk
zichtbaar en verloopt vrijwel instantaan.
7. Het model voorziet niet in fluxberekeningen. Het zou zeer waardevol zijn
om te weten welke fractie van een bepaalde OMIVE verdampt, het estuarium
verlaat etc. Enerzijds is dit te gebruiken als controle (de verdwijning door
verdamping moet in de orde van grootte van literatuuropgaven liggen) en
anderzijds levert dit belangrijke informatie op (doorvoer naar de Noordzee).
8. Uitbreiding van het model met 1987 en 1988 lijkt zeer zinvol met name
omdat er voor deze jaren veel meer geschikte calibratie gegevens zijn. Te
gelijkertijd kan dan de modelversie met de gemodelleerde in plaats van de nu
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Figuur 2i Alle bronnen voor fluorantheen In 1986 (in kg), die ten mini te























































Figuur 3: De berekende PCB 52 concentratie (in p.L*1) in de Schelde in de
periode 1983-86. Deze concentratie! vorden net het debiet vermenigvuldigd om
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Piguur 4: De •egoentgemtdd*ld* cono«ntc»ti*« (in wg.kgOC*1) van PCB 32 <•
benz(«)pyreen (b), ««peet i ev . l i jk in pg.kgOC*1 «n Bg.kgOC"1, in iê boden van
het Schelde e*tu*riuin. Allten di« »egt«ntin xijn »>ng*g«v«n, w«»rv»n ««tingen
in de periode 1983-1986 beichikb««r w«t«n. V*» 'hot »poti' «ijn de locatie «n
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Figuur 5i De Invloed van enkele lnvoergegevent op de nodelreeultaten, net de
concentratie van PCB 52 in «wevend etof in e.S alt voorbeeld.
Figuur 5a t Honinale run vet uitvoer on de 73 degen
Figuur Sbi Hominale run net uitvoer on de 30 dagen
Figuur 5ei log J ^ -4.6
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j 5t t* invloed v«a enkele lnvoeTgeseven* op d« aodelre«uiteten,
conc«ntr*ti« van PCB 52 in swevend «tof ia «.5 ala voorbeeld. •et de
Figuur 5e i leg K ^ • 5,8
Figuur 5£i log Koe -6.5
Figuur 5g: Schelde vracht 201 van 5a.
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Figuur 5> De invloed van enkele lnvocrgegevenf op de nodelreaultaten* wet de
concentratie van PCB 52 in tvevend etof in e.5 al* voorbeeld.
Figuur 51t Schelde vracht 2001 van 5a.
Figuur 5js Schelde vracht 5001 van Sa.
Figuur 5kt overall eertte orde afbraakeoiwtaate» 2 10"*
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Figuur 6J De invlo«d T*n log
«tof in twee ugmcntan.
Figuur In log Koe " é**7» **13 (nomln*l« run)
Figuur 6bi log K ^ - 6.47, «,14 (nominalt run)
Figuur éci log Koe » 5.S0, ».13
Figuur 6d: log Ko,. - 5 .30, » . U
























































figuur 7t Calibrtti* voer OMIVE cone*atr»ti«i in «wavtnd «tof in a.S *n «.IS
(1963-86).
figuur 7at Coneantratit* vac PCB 52 ia *v»v«md «tof, a,S
figuur 7bt Cone«ntratl«t van PCB 133 In cimvand «tof* «.5
Figuur 7ei Conetntr»ti«i van FLA in tv»v«nd «tof. a.5
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Figuur 7> C*libr»tl« voor OM1VE cmetntrfeti** in tv»v*nd stof in «.5 en
(1983-86).
Figuur 7«i Coneantratlaa v»n t-BCH in *w»v»nd «tof, a.5
Figuur 7fi Concentratie* van PCB 52 in tvtvand atof, a.13
Figuur 7gt Concentrati«a van PCB 153 la tv*v*&d «tof» a.13
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Figuur 7i Calibratia «oor OHIV£ eoncantratiaa in n»»vand «tof la «.5 en a.13
(1983-86).
Figuur 71» Concantratiaa van BAP in swavand atof, a.13
Figuur 7Ji Coaeantratiaa van t-BCB in «vavand atof, a.13
Figuur 8t Bat varloop van da OKIVE eoneantratia la tvavaad atof in da langta
aa van hat aatuarium (1983-86).
Figuur 8at PCB 52
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Fifuur fit E«t verloop van i* OMIVE conc«ptr»ti« in cvavand *tof in da langt*




Figuur 9t Ctllbrati* voor d« total* OHIVE eone*&tr«ti*« in vat*r In a.5 *n
•.13 (1983-86).


















































Piguur 9) C«llbr«tlt voor d« totalt OM1VE eone*ntr«tt«a in vater In s.5 «n
•.15 (1983.66).
Figuur 9bi Totaal concentratie* van PCB 153 In water, e,5
Figuur 9ct Totaal concentratie* van FLA In water, «.5
Figuur 9d: Totaal concentratie* van BAF in water, e.5
Figuur 9et Totaal concentratie* van t-HCH In water, e.S






Figuur 9s Calibrati* voor 6» total* OHI7E eoncantrctl** In «at*r in «.5 «n
•.13 (1983-66),
Figuur 9ft Totssl conctntr«ti«« van PCB 52 in wat«r, «.13
Figuur 9gt Totaal concentratie* van PCB 153 in water, «.13
Figuur 9b: Totaal conc«ntrati«* van FLA in va ter, «.13
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Figuur 9jt Tottal eoneantratiaa van t-BCH ta watar* a.13
lifuur 101 ï»t varloop vaa da totala OM1VE eeceaatratla in « t l r
aa van bat aatuaritt».
ïiguur lOai PCB 52
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10; Btt verloop v«n de totale OttZVE concentratie in veter In de lengte
het ettuariu».
10»i c-HCB
111 Calibratie van de OMIVE eoneentratie in bet eed inent in e. 5 en
llat Concentratie van PCB 52 in eediaent, e.5
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Figuur 11» Culibratit v*n d* OKlVt conc»ntt»ti« in htt ••dimnt in t.5 «n
».13.
Figuur llci Concentratie van FLA in Mdlmtnt» «.5
Figuur IIdj Concentratie v«n SAP In «dioént, «.5
Figuur llei Concentratie van x-BCE in «ediment, ».5
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Figuur 111 Calibratie van de OWVE concentratie ia het eediwnt Is a.3 en
a.13.
Figuur llgi Concentratie van PCB 153 in eedinant, e.13
Fisuur llh: Concentratie van FLA in eedinent, a.13
Figuur llii Concentratie van 8AP in eadinent, a.13
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Figuur 12» De cone«ntrati«i v«n PCB 52, BAP «n r-HCB in h«t Scbtldt ««tuitrlum
bij «*n r«ductii v«n «11* lozingan ntt 501»
Figuur 12*« total* PCB 52 conctntratit In vatcr in «.5, «.10 «n «.14
Figuur 12bt conc«ntrati« van PCB 52 ia nwvtnd «tof in a.5, i.10 tn a.l*
Figuur 12c! eoncantratia van PCB 52 ia »»diMBt in t.5
Figuur 12dt total* BAF concsatrati* ia watar In a.5, a.10 «n a.l*
I
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Figuur 12t Dt conccntrati*» van PCB 52, 1AT »n t-HCH in b*t Sch#ld* «atuariun
bij **n rcducti* van all* losingan «at 50Z.
Figuur 12*t conccntrati* van BAF in rv*v*nd «tof in ê>5% ê.lQ «n ••IA
Figuur 12ft conecntratl* van BAP in aadimtnt in a.5
Figuur 12gJ total* t-HCH concentratie in v«t*r in a.Si s.10 va e.14
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Figuur Ut P* eenecntrcti** v*n PCB 52» BAP «n t-HCH in het 8eh*ld« ••tutriun
bij «en rtduetit v*n *llt loting» ett 50Z.
Figuur 121i eonctntrati» van t-HCH in ••dinent in ».5
Figuur 13t De cone«ncr«ti«« v«n PCB 52, BAP «n r-HCB in het Schelde eituariun
bij een reductie van alle lotingen net SOI.
Figuur 13«» totale PCB 52 concentratie in water in *.5, e. 10 en «.14
Figuur 13b» concentratie van PCB 52 in «wevend atof in e.5, e. 10 en e. 14
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Figuur 13t D« concentr*tltt vtn*FCB 52, ÏAP «n i-BCB in btt Scbtld« t«tu*rium
bij «en ttducti» van all* loii&Mn — t
Figuur 13di tot«l« BAP eone«ntratl« in w«t«r in «.5* «.10 «n a.U
Figuur 13n concentratie van BAP in xvevand ttof In *.$, «.10 *n a.1
Figuur 13fs concentratie van BAP in «edinent in e,5
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Piguur 13j D« conc«ntr«ti«» v*t> PCB 52, BAP «n t-HCH in h«t Sehtld* •ttuarium
bij «en r*duetlt van all* loti&ftan feit $01.
Figuur 13ht concantrati* van t-BCE In fvavand atof in a.5» «.10 «n a.14
Figuur 1311 eoncantratia van t-BCB in ••di»«nt in a.5
Figuur Ut Dt eoneantratlaa van PCB 52, BAP «n t-HCH in nat Schalda «atuarlun
bij «an lozing op dag 517.
Figuur 14at totala PCB 52 coneantratla in vatar in a.5, a.10 an a.U
Figuur 14bt eoncantratia van PCB 52 in svavand atof la a.5, a.10 a» a.14
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Figuur 14t De concentratie» van PCB 52, BAP «n r-HCB in het Schelde «•tu*riua
bij »«n losing op dag 517•
Figuur 14ct concentratie van PCB 52 in eedinent in e,5
Figuur 14di totale BAP concentratie in vater in t.5, a.10 en e.14
Figuur Het concentratie van BAP in svevand «tof In ».5, a.10 an e<14
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Figuur U i De conc*ntr*tlet v*n PCB 52, »AP en t-BCB in bet Schelde ••tuerium
bij een lozing op rf«g 517.
Figuur Ugt totale t-BCH concentratie In veter in «.5» *A0 en e.U
Figuur U h : concentratie van t-BCH in zwevend stof In a.5( e.10 en e*14











6 t 6 traneporteerbare atoffen
18 t 16 bod«m-varlabelen
en omschrijving van de »tof fen
t naam va» d« eitoulatie, das» HDET GELIJK















































































































sjcteemkloki 0.1 dag, hulpkloki dagtn
Lax Wendrofft D • 0 «la Q * 0
•arctt orde trantport over open randen
begin aimulatie (dag O)
•inde ainulatie (dag 1460)
constante tijdatap
tijdctap grootte i* 8 uur

















































f controle uitvoer (zit DELWAQ-manutl)
t ddhhmmsc ddhhausa ddhhnas*
0 1460000000 30000000 ( monitor
0 0 0 i dump




; NOSEG optie structuurmatrtx
1















7 ; afmetingen matrix
0 11 10 0 0 0 0 O
12 6 0 9 B 7 6 0
0 0 0 0 0 0 0 5
0 0 0 0 0 0 0 0
0 0 0 0 0 0 0 0
0 0 0 0 0 0 0 0



















1 t invoergegevens in dit bestand
1 f constanten zonder default*
t (ehaalfaetor
31957. 59460. 28807. 69830.
57552. 86636. 106008. 156476.
312588, 300120. 593684. 873080.
f

























































•taet in een ander bestand
naam van dat bestand
dispersie
Invoergegevens in dit bestand
echaalfactoren
dl*per«i* in 3 richtingen
dispersie-array constant




















































n*ao van dat bestand
uitvi»»»lingslengten
variërende lengten






























; eind* vierde blok invoergegevena
I geen 'tiaa-lagt'
I randconctntratitt In hulpba»tand
t naam van dat hulpbastand








































































































f belastingen in hulpbestand






( einde van da vijfde groep invoergegevens
I aantal constanten - 26 baaiaconatantan




































1." alib wordt gemodelleerd, anders aegaantafunctie
1.- aedim. en resusp. worden gemodelleerd, ••
alleen van toepassing als con«t(2) - 1., 1. - klnetiek
iets andera - res.flux gelijk aan aed. flux
soortelijk» massa bodeonaterlaal (kg/o3)
vaste stof dispcraiacoefficient voor sediment 1-2 (m2/dag)
vaste stof disparsiecoefficient voor sediment 2-3 (m2/dag)
diffusielengte water-bodem uitwisseling (m)
moleculair» diffusiecoefficient lucht (&2/dag)
moleculaire diffusiecoefficient watar <si2/dag)
10 conversiefactor chlorofyl->drooggawicht (g.dw/ug chlf-a)
11 conversiefactor ehlorofyl->org. koolstof (gOC/ug chlf-a)
tnortalitait algen (l/dag) was 0.065






19 evenwichtsconstante <B2S)/(SB-)(H+) (log(l/mol))
20 conversiefactor voor aaliniteit->ionsterkte in opp. water
21 c-waarde voor standaardslib (-)
22 waarderingsfactor t<2u voor omrekening naar atandaardalib
23 waarderingsfactor ÏOM voor omrekening naar atandaardalib
24 conversiefactor OC->OM in oppervlaktewater
25 conversiefactor OC->OM in waterbodem


































1 optia " 1 . , organische microvarontreiniging
2 log(Koc) in watar
3 log(Koe) in aadioent
4 Xdoc
5 optie " l . f varvluehtiging
6 Benry conatanta in Pa.m3/ool bij 20 dagC
7 tamperatuuracorractiafactor varvluehtiging
8 optia ongelijk l.t gaan fotolyaa
9 quantum yield (•)
10 atomair» absorptie n2/nol
11 fractie niat-garaflactaard licht
12 opti* ongelijk 1., gaan bio-dagradatia
13 bio-degradatie*nelheid in m3/aantal/dag
14 tanparatuuracorractia coëfficiënt bio-dagradatia
15 optia ongelijk 1., gaan hydrolyae
16 reactie conatanta '*ure' hydrolyse mJ/mol/dag
17 reactie constanta 'neutrale1 hydrolys» l/dag
18 reactie conatanta 'basischa* hydrolyae m3/nol/dag
19 taoperatuurscorrectia eoafficiant 'ïure' hydrolyaa
20 teaperatuurseorrectie eoafficiant 'neutrale' hydr.
21 tanparatuuracorractia eoafficiant 'basische' hydr.
22 ovarall l* orda afbraaksnelheid in waterkolom


































1 optlt - 1., organisch* microverontreiniging
2 log(Koe) In water
3 log (Koe) In eadinent
t, Xdoc
5 opti* • 1., vervluehtiging
6 Henry constant* in Pe.m3/mol bij 20 dtgC
7 temperatuur«correctiefaetor vervluchtiging
8 opti* ongelijk 1., geen fotolyee
9 quantum yield (-)
10 atonaire absorptie m2/nol
11 fractie niet-g*r*flecteerd licht
12 optie ongelijk 1., gaan bio-degradatie
13 bio-degradatiesnelheid in m3/aantel/dag
IA temperatuurscorrectie coëfficiënt bio-d«gradatit
15 optie ongelijk 1., geen hydrolyse
16 reactie constant* '*ure' hydrolyae m3/mol/dag
17 raactia constante 'neutral*' hydrolya* l/dag
18 reactie constante 'basisch*' hydrolysc m3/nol/dag
19 tenp«ratuurscorr*cti* coëfficiënt 'zur«' hydrolyse
20 temperatuurscorrecti* coëfficiënt 'neutral*' hydr.
21 tenperatuurscorrectie coëfficiënt 'basische' hydr.
22 overall Ie orde afbraakenelheld in vaterkolom























1 optie - 1., organisch* microverontreiniging
2 log(Koc) in water
3 log(Koc) in sediment
6 Xdoc
5 optie - 1., vervluchtiging
6 Eenry constante in Fa.&3/aol bij 20 degC
7 temperatuurscorrecticfactor vervluchtiging
6 optie ongelijk 1., geen fotolyae
9 quantum yield (-)
10 atomaire absorptie m2/mol
11 fractie ni*t-g*r*£l*ct*erd licht
12 optie ongelijk 1., geen blo-degradatie
13 bio-degradatiesnelheid In m3/aantal/dag
14 tenparatuurscorrectie coëfficiënt bio-degradatic
15 optie ongelijk 1., geen hydrolys*
16 raactia constant* 'sur*' hydrolys* m3/aol/dag
17 reactie conatant* 'neutrale' bydrolys* l/dag
18 raacti* constant* 'basisch*' hydrolyse a3/mol/dag
19 t*mp*ratuur*corr*cti* coëfficiënt 'sur*' hydrolys*
20 temperatuurscorrecti* coëfficiënt 'neutral*' hydr.
21 temperatuurscorrectie coëfficiënt 'basische' hydr.
22 overall Ie orde afbraaksnelheid in «aterkolon
23 overall 1* orde afbraaksnelheid in vat*rbod*m













1 optie • 1., organische microverontreiniging
2 log(Koe) in vater
3 log(Koc) in sediment
4 Xdoc
5 optie - 1., vervluchtiging
6 Henry constante in Fa.m3/mol bij 20 degC
7 tenperatuurscorreetiefactor vervluchtiging
8 optie ongelijk 1., geen fotolyse




























































10 atomaire absorptie a2/aol
11 fractie nlet-gereflecteard licht
12 opci* ongelijk )., geen bio-degradatie
13 blo-degradatiesnelheid in a3/aantal/dag
14 teaperatuurecorrectie coëfficiënt bio-d«gredetie
15 optie ongelijk 1., geen hydrolyse
16 reactie constante 'sura' hydrolyee m3/mol/dag
17 reactie constante 'neutrale' hydrolyae l/dag
18 reactie constante 'basische' hydrolyse a3/aol/dag
19 temperatuureeorreetia coaffieiant 'zure' hydtolyta
20 temperetuurscorTectie eoafficitnt 'neutrale' hydr.
21 temperatuurseorrectie coëfficiënt 'basische* hydr*
22 overall la orde afbraaksnelheid in veterkoloa
23 overall la orde afbr«*kenelheid in vatarbodam































1 optia • 1., organiaehe microverontrainiging
2 log{Roe) in vatar
3 log(Koc) in sediment
6 Xdoc
5 optia • 1.4 vervluchtiging
6 Benry constante in Pa,n3/nol bij 20 degC
7 tcaperatuurfcorrectiefactor vervluchtiging
S optia ongelijk 1., geen fotolyt»
9 quantua yiald (-}
«tomaira «baorptie m2/aol
fractia niet-geraflacteard licht
12 optie ongelijk 1., geen bio-degradgtU
13 bio-degradati««n«lh«id in ni3/«antal/dBg
14 tcsperatuuracorrectia coëfficiënt bio-dagradatia
15 optie ongelijk 1., gaan hydrolyce
16 r««eti« constant* 'aura' hydroly** m3/aolfi*g
17 reactie constante 'nautrala' hydrolyta l/dag
18 reactie constante 'batitche' hydrolyaa s3/mol/dag
19 temperatuurseorractl* coëfficiënt 'zure' hydrolyse
20 teaperatuurscorrectia coëfficiënt 'neutrale' hydr.
21 taaperatuuracorractl* coëfficiënt •batiaehc' hydr.
22 overall la orde afbreaksnelhaid in vaterkolom





















1 optie • l.f organische aicrovarontreiniging
2 log(Koe) in vater
3 log(Koe) in »adiaent
4 Xdoc
5 optie • 1., vervluchtiging
6 Benry constante in Pa.m3/mol bij 20 degC
7 temperatuurscorractiefactor vervluchtiging
8 optie ongelijk 1.» geen fotolyse
9 quantum yield (-)
10 atomaire absorptie m2/nol
11 fraetie niat-geraflacteerd licht
12 optie ongelijk 1., geen blo-degradatie
13 bio-degradatiesnelheid in n3/aantal/dag
14 temperatuurseorrectle coëfficiënt bio-degradatie
15 optie ongelijk 1., geen hydrolyac
16 reactie constante 'zure' hydrolyse B3/eol/deg
17 reactie constante 'neutrale' hydrolyse l/dag
18 reactie constante 'basische' hydrolyse a3/aol/dag
19 teaperatuurscorrectie coëfficiënt 'ture' hydrolyse
20 teaperatuurscorrectie coëfficiënt 'neutrale' hydr.


















t 22 OV«T»11 i« ord* afbraakanelheid in vaterkolo»
t 23 overall 1* ord* afbraakanelbeld in waterbodem
aantal p
N.B. minimaal 12 + 13 * m t i l
toxiache etoffen tlllltttlttl)













9.000 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
7.000 7.0 2.20 1.960 1*9.999 6.590 3*12.500
0.500 3*9.999 2.000 66*9.999
aegnent 2
10.400 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
«.500 6.5 4.10 3.69 4*9.999 6.300 3*12.500
0.500 3*9.999 2.000 66*9.999
aegnent 3
9.300 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
6.500 6.5 3.90 3.51 4*9.999 5.990 3*12.500
0.500 3*9.999 2.000 66*9.999
aagoent 4
10.100 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
5.900 5.9 2.20 1.98 4*9.999 5.680 3*12.500
0.500 3*9.999 2.000 66*9.999
aagsent 5
9.000 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
«.100 6.1 2.50 2.25 4*9.999 5.370 3*12-500
0.750 3*9.999 1.970 «6*9.999
aegment 6
7.500 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
«.100 6.1 1.30 1.17 4*9,99» 5.150 3*12,500
1.000 3*9.999 1.870 66*9.999
aegmant 7
8.700 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
6.100 6.1 0.60 0.54 4*9.999 4.690 3*12.500
1.000 3*9.999 1,670 «6*9.999
eegwent 8
6.000 0.250 0.250 9.500 0.700 0,700 0.500
5.300 5.3 2.90 2.61 4*9.999 4.570 3*12.300
1.000 3*9.999 1.620 66*9.999
acgment 9
7,400 0.250 0.250 9.500 0,700 0.700 0.500
5.300 5.3 1.80 1.63 4*9.999 4.150 3*12.500
2,000 3*9.999 1.430 66*9.999
I dikte», poroiiteiten
1 fractie OC, DOC
I valanelheid, extinctie
j diktee, poroaitelten
; fractie OC, DOC
t valanalhaid, extinctie
t diktea» porotiteitan
t fractie OC, DOC
l valanelheld, extinctie
1 diktet, poro»it*iten
I fraetia OC, DOC
; valanalheid, extinctie
t diktaa, poroiiteiten
t fraetia OC, DOC
t valanelheid, extinctie
t dikte•, poro«iteitan
t fractie OC, DOC
I valanelheid, extinctie
I diktaa, poroeiteitan
I fractie OC, DOC
extinctie
l diktea, poroaiteiten
t fractie OC, DOC
j valanelheid, extinctie
t diktea, poroeiteiten


















































































































12.000 0.250 0.250 9.500 0.700 0.700 0.500
5.000 5.0 1.80 1.63 4*9.999 2.770 3*12.500






















» fractie 0C, DOC
i valanelheid, extinctie
I diktea, poroeitelten
1 fractie OC, DOC
I valcnelheid, extinctie
| diktet, poroclteiten
} fractie OC, DOC
t valanelheid, extinctie
I dikte*, poro«it*it«n
; fractie OC, DOC
I valcnelheid, extinctie
t dikte*, poro*it*lt*n
l fractl* 0Ct DOC
; valfnelheid( extinctie
aantal functie» voor het gehele «y«t*«ai
lnvoergegevene in hulpbeatand
naaa van dat bettend
aantal functie» per aegment
«egmentfunctle* in ten ander bettand
naam van dat beatand
i einde van de sevend* groep invoergegeven*
; initiële gehalten (ug/1)
t geen default waardan
6*0.1 18*1. I echaalfactoren
per *ego*nt «en blok net 6 gehalten voor de waterkolom (ug/1),
gevolgd door 6*3 gehalten voor de waterbodem (OOK ÜG/L II)






















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Paden en lotgevallen van OMIVE in aquatieche systemen (Figuur 1) worden door *
een aantal processen bepaald. In IMPAQT worden de volgende proceseen gemodel-
leerdt verdamping, microbiële afbraak» fotolyse, hydrolyse, ad- en desorptie •
en diffusief transport tussen de waterkolom en het poriënwater in het eedi- •
ment.
Hieronder worden de procesformuleringen, zoals deze in IMPAQT (De Vries, m
1987) voorkomen, gegeven en voorzien van enige toelichting. Daarnaast wordt j||
aangegeven welke component-specifieke procesparameters vereist zijn voor de
mod e1be rekenlng en. _
Verdamping •
F » Ki * C •
o 1 "waarin: F - OMIVE flux (mg.m"'<i.dg"1)
Ki - 'overall' massa transportcoëfficiënt (tn.dg""*) M
C « concentratie van de opgeloste OMIVE (mg.ro"^). •
Er wordt aangenomen dat de OMIVE concentratie in de lucht verwaarloosd mag
worden. •
Ki wordt als volgt berekendJ
I/K2 - 1/ki + RT/(He*kg)
waarin: He - constante van Henry (Pa.m.mol1) —
ki - massatransportcoëfficiënt in de vloeibare fase (m.dg"^) •
k™ " massatransportcoëfficiënt in de gasfase (m.dg"1). ™
Be is afhankelijk van de temperatuur: fl
He - He(20)*e(K*T)
waarin! He(20) - Be bij 20°C I
T - temperatuur <°C)
K - coëfficiënt
Deze relatie is empirisch vastgesteld door Piasman (1987). V
ki en kg worden binnen IMPAQT uitgerekend, m.b.v. enkele empirische vergelij- •
kingen (waarin o.a. de windsnelheid). |









Voor de opgeloste OMIVEJ
waarini S - concentratie van het substraat (mg.m"3)
t - tijd (dg)
kfc - tweede orde reaktieenelheidsconetante (m3.aantal bacteriën"1, dg"1)
B - concentratie van de bacteriën (aantal bacteriën, m " 3 ) .
Voor de geadsorbeerde OMIVE:
~ - - K2 * B1 * TOC * S
waarin: TOC «- concentratie van het adsorbens (gOC.m"3)
B = concentratie van de bacteriën op het adsorbens (aantal bacteriën
gOC"1).
De reactie snelheidsconstante is afhankelijk van de temperatuur:
kb(T) - K2(20) * e<T"20)
waarin: $ » correctiefactor voor de temperatuur (-).
Benodigde gegevens voor de invoer file voor het model: k^ en 0, voor zowel




waarin: Kf - eerste orde reactiesnelheideeonstante (dg"1)
* - kwantum opbrengst (mol.aantal fotonen"1)
e - molaire licht absorptie (ns^.inol"1)
Ijn • totale licht hoeveelheid (aantal fotonen. nf^.dg"1)
f - refractie factor (-)
Ke - extinctie coëfficiënt (nT1)
H - diepte (m).
Benodigde gegevens voor de invoerfile van het model: • en e. De andere
gegevens (f, Ke en H) worden per segment aan de invoerfile meegegeven,
terwijl I m als een goniometrische functie aan het model wordt opgelegd.
De procesparameter voor microbiële afbraak en fotolyse zijn in het algemeen
slecht gedocumenteerd in de literatuur. De mogelijkheid bestaat daarom om
voor beide processen tesamen, één *overall' reaktiesnelheidsconstante (dg"1)










Kh - *a * [H+] + Kn + Kb * [OH")
waarin: Kh - pseudo eerste orde hydrolyee constante •
Ka, K^ en Kt " resp. de zure. neutrale en basische reactiesnelheidscon-
etanten (resp. in L.mol"1.dg"1, L.mol"1.dag*1)
[H+], fOH] - resp. de (H+) en (OH') concentratie (tnol.1"1). •
'raicrobiële afbraak')• Benodigde gegevens voor het model: K6, Kn en K^ en •
Voor Ka, Rj, en K^ geldt eenzelfde temperatuurafhankelijkheid als bij K2 (zie
microb
daarnaast 6 vaarden voor de drie hydrolyse reacties.
Sorptie —
Adsorptie vindt plaats aan opgelost en particulair organisch materiaal (resp. '
DOC en POC).
I
waarin: cp - particulaire omive concentratie (rog.kgOC1)
 —
cd » opgeloste omive concentratie (mg. L"1) I
Koe - sediment-water distributie coëfficiënt (L.kgOC"1) •
Kdoc • opgelost organisch koolstof-water distributie coëfficiënt
(L.kgOC"1) •
Xdoc • correctiefactor voor de adsorptie aan DOC t.o.v, POC. Jj
De adsorptie aan algen verloopt volgens dezelfde Koe als bij POC. De even- M
wichtsinstelling wordt niet gehinderd door kinetische barrières. •
Benodigde gegevens voor het modelt Koe en Xdoe. *
Diffusie •
F - - P * D * Ó C / L
waarin: F - OMIVE flux (mg.m~2.dg"1) Q
p " porositeit (-)
D - diffusiecoëfficiënt <m2.dg"1) —
L " diffusielengte water-bodem uitwisseling (m) I
ÜC • concentratiegradiënt over L (mg/nf^) ^
































PX • particulalr organisch «nteriaal
DOC * apoelost organisch u t t r i u l
Bijlage 3




Bülaee Ai Alternatieve vrachtberekening
De berekening van de belangrijkste vracht op het Schelde estuarium (de
Schelde rivier) komt tot stand met behulp van enkele aannamen en extrapo-
laties. Bet is niet ondenkbaar dat hierbij grote onnauwkeurigheden kunnen
optreden.
De vracht kan ook berekend worden volgens de afhankelijkheid van de particu-
laire OMIVE-concentraties (cp) en het debiet (Q). De OMXVE concentraties zijn
in 1966-1969 gemeten in segment 1 (Van Zoest & Van Eek, 1967) Van Zoest & Van
Eek, 1990a). In Figuur 1 worden (met PCB 52 en BAP als voorbeelden) deze
relaties getoond. Het blijkt dat enkele waarnemingen sterk afwijken van de
kromme. Een verklaring hiervoor zou kunnen zijn dat deze waarnemingen ten
tijde van verhoogde lozingen zijn gedaan.
Bij het opstellen van de deblet-particulaire concentratie relatie zijn deze
punten buiten beschouwing gelaten. Deze alternatieve vrachtberekening kan
alleen worden uitgevoerd voor PCBs en PAKs. De aldus verkregen vracht (Q * cp
* zwevend stof concentratie) neemt toe met toenemend debiet.
De met bovengenoemde relaties berekende vrachten in 1986 staan vermeld in
Tabel 1 en worden vergeleken met de vrachtberekeningen zoals gebruikt in
IMPAQT. Bij de 'Q-cp methode* moet zeker voor PCB 52 de opgeloste fractie
worden bijgeteld; de jaarvracht voor opgelost PCB 52 bedroeg in 1986 ongeveer
2 kg.
TABEL 1: OMIVE vrachten (in kg) aangevoerd door de Schelde rivier in 1986,










Er treden aanzienlijke verschillen op. Het valt echter moeilijk vast te
stellen welke methode de meest betrouwbare resultaten oplevert. Het voordeel
van de 'Q-cp methode' is dat gebruik wordt gemaakt van metingen aan de
modelrand. De Q-cp relatie voor PCBs is zeer plausibel: bij een hoger debiet
is de stroomsnelheid hoger, zodat ook grovere deeltjes gesuependeerd kunnen
worden. Deze deeltjes hebben In het algemeen lagere OMIVE concentraties
(Karlckhoff et al., 1979). Het resultaat voor BAP (ondersteund door minder
metingen) is in dit model volledig afwijkend. Een verklaring kan hiervoor op
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Figuur 1: De concentratie* v»n PCB 153 en BA? In zvevend «tof (in ng.g"1) bij
Boboken (periode mei 1986-januari 1989; Van Zoett t van Eek, 19871 Van Zoest
t van Eek, 1990a). De oocirkelde vaarden zijn niet gebruikt bij de vaarttel-
ling van de vracht.
